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En los últimos años el uso de técnicas biológicas no letales, como los 
biomarcadores, han ganado popularidad dentro del campo de la ecotoxicología, por su 
valor como señales tempranas de efectos antrópicos de contaminación. El flúor es uno de 
los elementos más abundantes en los ambientes. Este elemento promueve el crecimiento y 
desarrollo de los seres humanos y animales. Sin embargo, estudios de laboratorio informan 
que en cantidades excesivas produce efectos tóxicos en todos los organismos. Los estudios 
en laboratorios no siempre generan información ecológicamente relevante, ya que las 
situaciones de campo pueden no ser simuladas con precisión en el laboratorio. Este trabajo 
doctoral ha permitido estudiar in situ, el efecto de sistemas de redes hídricas ricos en 
flúor,cuyo aporte y transporte puede ser natural y/o artificial, sobre dos especies 
representativas de la provincia de Córdoba (Rhinella arenarum e Hypsiboas cordobae), 
evaluando un conjunto de respuestas biológicas (biomarcadores morfológicos, 
genotóxicos, citotóxicos y de comportamiento trófico),complementado con 16 parámetros 
fisicoquímicos medidos en el agua. Se muestrearon cuatro sitios asociados con la mina de 
fluorita: arroyo Los Cerros Negrosque circula sobre roca granítica con alto contenido de 
flúor natural; arroyo Las Hylas y Los Vallecitos que discurren sobre roca metamórfica con 
bajo contenido de flúor; ylas Piletas de decantación, sitio artificial, en el cual desaguan las 
aguas producto delproceso de flotación de fluorita. Se analizó la sangre de adultos de R. 
arenarum e H. cordobae y renacuajos de H. cordobae. Se calculó frecuencias de 
micronúcleos, anormalidades nucleares eritrocitarias, eritrocitos mitóticos, inmaduros y 
anucleados. Se contabilizó el grado e intensidad de infestación de hemoparásitos. A los 
individuos se les registró el sexo, estadio, largo total y peso. Además, se examinaron 
cuidadosamente para reconocer anormalidades morfológicas. Los resultados de este 
estudio indican que los individuos deambas especies de lasPiletas de decantación están 
expuestos a mezclas decompuestos que están alterando el normal desarrollo, en 
comparación con los individuos de los arroyos naturales que circulan sobre roca 
metamórfica. Los individuos de R. arenarum que habitan el arroyo Los Cerros Negros 
presentaron frecuencias de anormalidades morfológicas muy por encima de los limites 
basales. La etapa larval fue más vulnerable que la fase adulta y podría estar relacionada 
con el mayor tiempo de exposición a las sustancias, que pueden penetrar fácilmente por 
piel, boca y branquias; Los biomarcadores de comportamiento trófico permitieron 
distinguir la composición de la dieta de larvas en las Piletas de decantación del Arroyo Los 
Cerros Negros, encontrando taxones asociados a ambientes perturbados y otros taxones 
afectados por las elevadas concentraciones de flúor. El análisis en conjunto de las 
respuestas biológicas y parámetros físicoquímicopermitió definir a los sitios Piletas de 
decantación y Los Cerros Negros como sitios desfavorables para el desarrollo normal de 
los anfibios locales. Aunque es importante destacar que el sitio artificial, es un ambiente 
elegido por los anfibios locales.Por lo tanto seria de suma importancia estudios acerca de la 




In recent years, the uses of non-lethal biological techniques, such as biomarkers, have 
gained attention within the field of ecotoxicology due to their value as early signals of 
anthropic effects. Fluoride is one of themost abundant elements in environment. This 
element, promotes growth and development of humans and animals. However, laboratory 
studies report that in excessive amounts produces toxic effects in all organisms. Laboratory 
studies do not always generate ecologically relevant information, since field situations may 
not be accurately simulated in the laboratory. This work has allowed to study in situ, the 
effect of systems of water networks rich in fluoride, whose contribution and transport can 
be natural and / or artificial, on two representative species of the province of Córdoba 
(RhinellaarenarumandHypsiboascordobae), evaluating a set of biological responses 
(morphological, genotoxic, cytotoxic and trophic behavior biomarkers), complemented 
with 16 physicochemical parameters measured in water. Four stations associated with 
fluoride mine sampling were sampled: a stream running on granitic rock with natural high 
fluoride content; two streams both running on metamorphic rock with low fluoride content; 
and an artificial decantation pond containing sediments produced by fluoride flotation 
process with high variation in physicochemical parameters. Adult blood of R. arenarum 
and H. cordobae and H. cordobae tadpoles were analyzed. Frequencies of micronuclei, 
erythrocyte nuclear abnormalities, mitosis, immature and enucleated erythrocyteswere 
calculated. Degree and intensity of hemoparasite infestation was recorded. Individuals 
were recorded for sex, stage, total length and weight. In addition, they were examined 
carefully to recognize morphological abnormalities. The results of this study indicate that 
individuals of both species of the settling Decantation ponds are exposed to mixtures of 
compounds that are altering the normal development, compared to the individuals of the 
natural streams that circulate on metamorphic rock. Individuals of R. arenarum that inhabit 
the stream Los Cerros Negros presented frequencies of morphological abnormalities well 
above the basal limits. Larval stage, was more vulnerable than adult phase and could be 
related to the longer exposure to substances, which can easily penetrate through skin, 
mouth and gills; Biomarkers of trophic behavior, allowed to distinguish the diet 
composition of larvae in the decantation ponds of the Los Cerros Negros Stream, finding 
taxa associated with disturbed environments and other taxa affected by high concentrations 
of fluoride. Conjunct analysis of the endpoints and chemical physical parameters allowed 
defining the sites, decantation ponds and Los Cerros Negros streams as sites unfavorable 
for the normal development of the local amphibians. Although it is important to note that 
artificial site is an environment selected by local amphibians. Therefore, studies on 
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1 - INTRODUCCIÓN 
  





1.1. Ecosistemas acuáticos  
 
El agua al mismo tiempo que constituye el líquido más abundante en la tierra, 
representa el recurso natural más importante y la base de toda forma de vida. Por otra 
parte, regula la temperatura ambiental del planeta e interviene de alguna manera en la 
mayoría de las actividades humanas, tanto de explotación como de utilización de los 
recursos, convirtiéndose en un factor determinante para la organización del territorio 
(Margalef, 1983). 
La contaminación ambiental ha adquirido carácter global, ya que las diversas 
actividades antropogénicas necesarias para los requerimientos que la sociedad demanda, 
son las principales causas de la disminución y modificación de los hábitats naturales, 
generando una serie de alteraciones ambientales (Blaustein et al., 2011). Los sistemas 
acuáticos son uno de los más afectados ya que captan y acumulan finalmente todos los 
contaminantes naturales o artificiales, comúnmente denominados xenobióticos, los cuales 
provocan un deterioro del agua afectando directamente a la biota  que se desarrolla en este 
sistema. 
Los cuerpos de aguas lenticos, son los más susceptibles a la presencia de 
contaminantes debido a la ausencia de flujo, por lo tanto el proceso de eutrofización se 
intensifica en estos ambientes, provocando cambios físicos, químicos y biológicos en la 
calidad del agua (Esteves, 2011). Mientras que un ambiente lotico, presenta flujos 
energéticos y mecanismos de autorregulación lo que favorece la dispersión de los 
contaminantes, minimizando su acumulación dentro del sistema (Esteves, 2011). La 
dinámica de un sistema lotico, depende de las características físico-químicas del agua, 
influenciada directamente por la composición química del sustrato geológico sobre el cual 
circula, así como también de diferentes componentes de la cuenca como la vegetación 
rivereña, pendiente entre  otras (Smith y Smith, 2001). 
Las relaciones entre el medio acuático lotico y el medio terrestres son múltiples, y 
complejas, ya que estos sistemas son abiertos y dependen del suministro básico de energía 
de las áreas terrestres, que son las que aportan materia orgánica que llegan al agua a partir 
de la vegetación, son sistemas muy sensibles a las actividades humanas desarrolladas en la 
cuenca (Foguelman y Brailovsky, 1999).  





La actividad minera es una actividad que genera alteraciones paisajísticas, 
biológicas, físicas y químicas ya que produce un sin número de componentes químicos 
(Welsh y Ollivier, 1998; Milu et al., 2002; Owor et al., 2007; Kelm et al., 2009), los cuales 
repercuten directamente sobre los ecosistemas acuáticos, terrestres y aéreo (Correa et al., 
2000; El Khalil et al., 2008). Bajo estas condiciones, la contaminación del agua puede 
afectar a las poblaciones de organismos asociados a estos sistemas, dependiendo del tipo y 
concentración del agente tóxico. 
 
1.2.Ecotoxicología y Bioindicadores 
 
La Ecotoxicología surge como disciplina para responder a los problemas generados 
por la constante aplicación de contaminantes en el ecosistema. Fue definida por primera 
vez por  Truhaut, (1977) como la rama de la toxicología que estudia los efectos tóxicos 
causados por los contaminantes naturales y sintéticos en los ecosistemas, intentando 
explicar las causas y prever los riesgos probables. 
Durante años la contaminación acuática fue evaluada y monitoreada a través de 
determinaciones físico-químicas expresadas también como índices de contaminación y 
controladas con parámetros de referencia. Estos análisis son útiles para alertar sobre 
riesgos en la salud y el ambiente en base a concentraciones máximas permitidas. Sin 
embargo la información que genera es incompleta, porque no se consideran las 
interacciones bióticas y abióticas y las influencias sobre el ecosistema particular. Algunos 
autores consideran que el método biológico como prueba para evaluar calidad de agua, 
juega un papel importante en el manejo del recurso hídrico por ciertas ventajas, como su 
nivel integrativo y su bajo costo (Welsh y Ollivier, 1998).  
Normalmente en los ecosistemas los organismos están expuestos a más de una 
sustancia al mismo tiempo, que se encuentran en bajas concentraciones en el ambiente, 
excepto en los episodios de contaminación como por ejemplo, derrames, aplicación 
inadecuada de pesticidas. Los efectos de los contaminantes se producen sobre los 
organismos individuales por toxicidad directa o alterando el ambiente, pero el significado 
ecológico, reside en el impacto sobre las poblaciones (Moriarty, 1984). En este contexto 
Moriarty (1999) considera a los contaminantes como factores, que puede intervenir en los 
parámetros poblacionales (tasa de natalidad y mortalidad), repercutiendo finalmente en la 
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dinámica de las mismas. Por esta razón, los estudios que combinan aspectos ecológicos y 
toxicológicos, como evaluaciones de la calidad del medio, complementados con análisis 
fisicoquímicos convencionales (Cajaraville, 1998), permiten tener una visión holística de 
los efectos de los ambientes alterados sobre las poblaciones naturales (Herkovits et al., 
1996). 
Los ensayos biológicos de toxicidad, son herramientas de diagnóstico ambiental 
adecuadas para determinar el efecto de agentes físicos y químicos sobre organismos de 
prueba, (Ossana, 2011). Los mismos pueden llevarse a cabo, bajo condiciones 
experimentales específicas y controladas en laboratorio, estudios in vitro, in vivo, in vivo-in 
vitro o a campo, in situ (Castillo Morales, 2004). 
Para la evaluación de la carga tóxica que pueden soportar los ambientes acuáticos 
se han desarrollado protocolos estandarizados por organizaciones internacionales de 
regulación y control tales como: U.S. Environment Protection Agency, American Public 
Health Association, Comunidad Económica Europea y American Society for Testing and 
Materials. Pero desde hace unos años se está proponiendo el uso de indicadores biológicos 
como herramienta eficaz para el monitoreo ambiental. Muchos autores indican que los 
análisis químicos por si solos son una “fotografía instantánea” por lo tanto los efectos de 
los contaminantes solo se detectan si esta fotografía fue “tomada” en el momento exacto. 
Es decir, los resultados son puntuales en la dimensión cronológica y no revelan mucho de 
la evolución (disolución) de una carga contaminante y la capacidad resiliente y 
amortiguadora de los ecosistemas acuáticos (Sánchez Vélez y García Núñez, 1999). 
Son muchas las especies que desde hace siglos se han identificado y utilizado para 
detectar la existencia de substancias tóxicas, y consecuentemente inferir sobre la calidad y 
condiciones de un ambiente contaminado. A estas se les ha dado el nombre de 
bioindicadores. Los anfibios son considerados excelentes bioindicadores de la condición o 
estado de los hábitats terrestres o acuáticos (Lambert, 1997; Young et al., 2004), 
principalmente por un conjunto de características propias del grupo, que los convierten en 
organismos sensibles a los cambios ambientales, tales como:  
a) Importancia trófica: Debido a su ciclo de vida bifásico, los anfibios son 
componentes críticos de los ecosistemas. Son capaces de ocupar diversos nichos tróficos, 
desde planctívoros hasta carnívoros, cumpliendo un importante rol en la transferencia de 





energía y nutrientes a través de las redes tróficas acuática y terrestre (Welsh y Ollivier, 
1998; Manzanilla y Péfaur, 2000; Young et al., 2004; Lascano et al., 2009). 
 
b) Sensibilidad ambiental: La documentada sensibilidad de los anfibios en todas 
sus fases de vida se debe principalmente a que sus huevos poseen una cubierta delgada y 
poco protectora y su piel permeable en los estadios terrestres, permitiendo el intercambio 
de materiales con el medio; su baja tasa metabólica; su pobre habilidad para la 
desintoxicación de biocidas absorbidos, inhalados o ingeridos con los alimentos y a la alta 
eficiencia de conversión y de bioacumulación comparada con otros animales de su misma 
posición trófica. Además, la alternancia de hábitats acuáticos y terrestres representa un 
doble riesgo, ya que cualquier tipo de contaminación en alguno de ellos podría afectar la 
supervivencia de las poblaciones (Cei, 1980; Duellman y Trueb, 1994; di Tada et al., 1996; 
Young et al., 2004; Autrom, 2010)  
c) Extinción inminente: Durante los últimos años, numerosos estudios han 
coincidido  que existe una declinación en las poblaciones de anfibios a nivel planetario. 
Esta extinción masiva representa la segunda más importante en biomasa después de la de 
los dinosaurios en el Cretácico (Stuart et al., 2004). Las posibles causas que están 
afectando la supervivencia de los anfibios, son: la pérdida de hábitat, la contaminación 
ambiental, ciertas enfermedades específicas, la radiación UV y el cambio climático global 
(Stuart et al., 2004; Beebee y Griffiths, 2005; Hopkins, 2007; Blaustein et al., 2011; 
Peltzer et al., 2011). 
La salud del ambiente  necesita de atención para permitir el equilibrio y la 
sostenibilidad de todos los elementos que lo conforman. De este modo, los estudios de 
genotoxicidad en poblaciones de anfibios que habitan ecosistemas alterados, resultan útiles 
para ahondar en la relación entre los organismos y su medio y con ello la salud del 
ambiente.  
Dentro del ciclo de vida de los anfibios, la fase acuática, especialmente la 
embrionaria, es la más utilizada para los estudios de toxicidad, por reunir las características 
ideales en cuanto a sensibilidad, elevado número y alta homogeneidad de individuos. 
También, la facilidad y economía de la obtención del material y del mantenimiento, 
colaboran para que los estudios que utilizan embriones y larvas de anfibios se encuentren 
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dentro de los más frecuentes en toxicología ambiental (Herkovits et al., 1996; Astrum, 
2010). 
En este contexto, resulta valioso el conocimiento sobre la ecología de larvas de 
anfibios, ya que los estadios larvales presentan un rol fundamental en la regulación de la 
fase adulta (Heyer, 1974; Wilbur, 1980).  
El estudio de la dieta en larvas de anfibios podría resultar una herramienta muy útil 
para la caracterización y monitoreo de la calidad ambiental, ya que representa una medida 
general de la oferta y disponibilidad trófica de los distintos ambientes que ellas habitan, 
por lo que también es considerada la dieta como un indicador biológico de la calidad 
ambiental (Jüttner et al., 1996; Blanco et al., 2004; Díaz Quirós y Rivera Rondón 2004; 
Bionda et al., 2012). 
Por otro lado, además del rol que los estudios sobre la ecología trófica pueden tener 
sobre la calidad de un ambiente, las alteraciones de los ambientes acuáticos o el deterioro 
en la calidad de los mismos, puede alterar el crecimiento y desarrollo normal en las larvas 
de anfibios, aumentando la mortalidad, la depredación,  así como también el tiempo y 
tamaño a la metamorfosis (Carey y Bryant 1995; Taylor et al., 2005). El retardo en el 
crecimiento de algunas larvas de anuros en presencia de contaminantes ha llevado a 
preguntarse si éstos pueden intervenir con el aprovisionamiento óptimo del alimento, la 
digestión del mismo o la síntesis de nuevos tejidos. 
 
1.3.  Biomarcadores 
 
En los últimos años se ha observado que las pruebas de toxicidad, que sólo estudian 
los efectos inmediatos, no son suficientes en las evaluaciones de riesgo de los ecosistemas 
en su conjunto. Por ello, también se consideran importantes las evaluaciones de las 
alteraciones a largo plazo, es decir, subcrónicas y crónicas, que sirven de referencia para 
considerar la incidencia de estos cambios sobre la biodiversidad y la salud humana 
(Lajmanovich et al., 1998). El uso y desarrollo de biomarcadores, indicativos de la 
exposición ambiental a xenobióticos, han cobrado un gran interés a la hora de evaluar el 
riesgo de una sustancia o mezcla de sustancias químicas potencialmente tóxicas pudiendo 
relacionar causa y efecto (Lajmanovich y Peltzer, 2008). 





El termino biomarcador fue definido por McCarthy y Shugart (1990), como 
medidas en los niveles molecular, bioquímico o celular, tanto en poblaciones naturales, 
provenientes de hábitats contaminados, así como también organismos expuestos 
experimentalmente a contaminantes que tienen la particularidad de indicar que han estado 
expuestos a sustancias toxicas. Es decir, que las respuestas bioquímicas, fisiológicas, 
histológicas, morfológicas y comportamentales son considerados biomarcadores. 
Podemos distinguir dos tipos de biomarcadores, los que indican exposición y 
aquellos que indican el daño producido por la exposición. Las medidas de los dos tipos de 
biomarcadores se lleven a cabo en los mismos individuos ya que, entre otras razones, 
facilita la demostración de relaciones causa/efecto y aumenta la capacidad de desarrollar 
modelos estadísticos que permitan predecir el grado de perturbación sufrido por el sistema. 
En general, es necesario utilizar una batería de biomarcadores, organizados de forma 
jerárquica y relacionada funcionalmente entre ellos. Es importante que el tiempo de 
respuesta del biomarcador sea corto (horas, días), de forma que éste pueda ser utilizado 
como "sistema de alarma temprano" y puedan tomarse medidas de reparación antes de que 
el ecosistema se vea afectado. 
Las características que deben tener los biomarcadores son: reproducibilidad, 
sensibilidad, especificidad, reversibilidad, aplicabilidad en diversos taxones, facilidad de 
uso y relación costo/efectividad adecuado. Si además, el biomarcador muestra valor 
diagnóstico, este podrá ser entonces utilizado de forma predictiva (Cajaraville et al., 2000; 
Maluszynska y Juchimiuk, 2005; Hurtado Alarcón et al., 2007). En general los 
biomarcadores se clasifican en tres tipos: 
1- Biomarcador de Exposición: es la medición de una sustancia exógena o su 
metabolito, o el producto de una interacción entre un xenobiótico y algunas 
moléculas o células blanco dentro de un organismo.  
2- Biomarcador de Susceptibilidad: es la medición bioquímica, fisiológica, 
comportamental u otra alteración dentro de un organismo que, dependiendo de 
la magnitud, puede ser reconocido y asociado con una enfermedad o alteración 
en la salud. 
3- Biomarcador de Respuesta o Efecto: indicador de una capacidad adquirida o 
inherente de un organismo para responder a cambios de exposición a un 
xenobiótico específico. 
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1.3.1. Biomarcadores Genotóxicos 
 
Estos biomarcadores tienen como principal objetivo analizar el posible efecto ya 
sea in vivo como in situ, la posible acción de xenobióticos simples o sus mezclas, como 
potenciales mutágenos, utilizando pruebas biológicas que muestren el efecto subcelular 
provocado. De acuerdo al tipo de tejido, el daño puede ser reversible o irreversible, 
anticipando la posibilidad de procesos de reparación. Cuando esos mecanismos han sido 
alterados nos encontramos ante un ADN modificado (célula mutada) que puede conducir a 
una transformación celular, lo que a su vez, podría desencadenar un proceso de 
complejidad variable (carcinogénesis, teratogénesis, senescencia precoz, apoptosis) 
(Carballo y Mudry, 2006). 
Los ensayos más utilizados para medir la respuesta mutagénica se encuentra el 
aberraciones cromosómicas, intercambio de cromatidas hermanas, biomarcadores 
enzimáticos, ensayo cometa y test de micronúcleos (Arkhipchuk y Garanko, 2005; Palma 
Acuña, 2005; Ramírez, 2006; Hurtado Alarcón et al., 2007; Junín et al., 2008; Klobučar et 
al., 2010, Pollo et al., 2012). Este último es un biomarcador de efecto que permite 
cuantificar el daño producido por agentes aneunógenos y/o clastógenos indistintamente 
(Mudry y Abrevaya, 2006). 
El test de micronúcleos, el cual se aplicó inicialmente en ratones, posteriormente 
fue modificado y adaptado a diferentes especies tanto en humanos (por ejemplo, Lucero et 
al., 2000; Zalacain et al., 2005), como en plantas y animales (Djomo et al.,2000; Palma 
Acuña, 2005; Junín et al., 2008; Arslan et al., 2009; Pollo et al., 2012), es una de las 
pruebas más populares en ecotoxicología, representando un indicador de daño en el ADN 
(Machado da Rocha, 2011); su simplicidad, sensibilidad y obtención de resultados 
inmediatos, hacen de este test, un método de fácil aplicación (Junín et al.,2008). Además la 
sub-letalidad y detección de alteraciones tempranas conduce a acciones de prevención y/o 
remediación (Livingstone, 1993). 
Durante el ciclo celular, pueden ocurrir errores durante la replicación y posterior 
división del ADN, haciendo que el reparto del material genético no sea equitativo para 
cada célula con pérdida cromosómica. Dicho material queda excluido y no se incorpora en 
el núcleo de la célula hija forma un nuevo núcleo de menor tamaño denominado 
“micronúcleo” (MN) (Schmid, 1975; Brunetti et al., 1988; Fenech, 2000; Phalhares y 





Koppe Grisolia, 2002; Zalacain et al., 2005; Udroiu, 2006; Junín  et al., 2008) también 
conocido por los hematólogos como cuerpo de Howell-Jolly (Figura 1). 
Schmid (1975) propuso mecanismos por los cuales se podría formar un 
micronúcleo en el citoplasma: 
A) En la anafase, una cromátida céntrica y fragmentos cromosomales 
rezagados con retraso cuando los elementos céntricos van hacia los polos 
del huso. Los micronúcleos se presentan de fragmentos cromosomales o 
cromosomas acéntricos que no son incorporados en el núcleo hijo en la 
mitosis porque carecen de centrómero. 
B)  Los elementos rezagados pueden ser incluidos en el núcleo de las células 
hijas, pero una proporción de una o varios núcleos secundarios los cuales 
son mucho más pequeños que los núcleos principales (1/5 o 1/20), son 
llamados micronúcleos. Los que no pueden ser observados hasta después del 
primer ciclo celular. 
 
Figura 1. Representación gráfica de los posibles caminos de formación de micronúcleos. A) 
Los agentes aneugénicos pueden causar MN formados por un cromosoma entero que no pudo 
migrar por el huso mitótico. B) Los agentes clastogénicos forman fragmentos acéntricos. C) 
Formación de un MN acéntrico o dicéntrico por la ruptura durante anafase de un puente. 
 
Introducción – Favio E. Pollo 
10 
 
Durante el test de micronúcleos, algunos autores han observado la presencia de 
otras anormalidades nucleares lo que sugiere que se deben tener en consideración. Estas 
anormalidades, estarían relacionadas con fallas en la división celular, procesos de muerte 
celular, y a la genotoxicidad y/o mutagenicidad de algunos xenobióticos, las cuales se 
relacionan con la amplificación del ADN en la fase S (da Silva Souza y Fontanetti, 2006; 
Gökalp Muranli y Güner, 2011). Debido a su mayor capacidad de respuesta, el ensayo 
anormalidades nucleares en eritrocitos representa una alternativa a la prueba MN para 
superar una posible falta de sensibilidad relacionada con la baja frecuencia MN en anfibios 
silvestres. Por lo tanto es utilizado como una respuesta apropiada para evaluar 
genotoxicidad (Guilherme et al., 2007). 
Los test de Micronúcleos (MN) y Anormalidades Nucleares en eritrocitos (ANE), 
son una alternativa al test de aberraciones cromosómicas,  ya que reducen la dificultad a la 
hora de realizar el recuento, mejora la sensibilidad del ensayo, ya que solo se cuentan 
células que han completado una división nuclear, incrementa la potencia estadística al 
analizar miles de células en vez de cientos de ellas, sumado a que son accesibles 
tecnológicamente y de reducido costo (Zalacain et al., 2005). 
 
1.3.2. Biomarcadores morfológicos  
 
Los cambios morfológicos en los individuos pueden manifestarse en lesiones 
internas externas o patologías cuyos efectos pueden ser fácilmente cuantificables. El uso de 
índices morfométricos como el de condición corporal, que relaciona peso - largo es un 
parámetro muy utilizado como medida que da una estimación del estado nutricional de los 
individuos. 
Estudios recientes sugieren que el número de anormalidades morfológicas ha 
aumentado en muchas poblaciones de anfibios (Blaustein et al., 2011). La causa próxima 
de las deformidades en los individuos de las poblaciones de anfibios silvestres no está 
todavía muy clara y puede deberse a una multiplicidad de orígenes. Entre dichas causas 
podemos mencionar: la polución ambiental debido a distintas actividades antrópicas 
(Peltzer et al., 2011; Bionda et al., 2012), la presencia de depredadores acuáticos que 
actuarían durante la fase larval de los anfibios (Lannoo, 2008; Ballengée y Sessions, 2009; 





Johnson y Bowerman, 2010), la presencia de parásitos (Johnson et al., 2002; 2006) o la 
radiación ultravioleta (Ankley et al., 2000; 2002).  
Un registro de 0-5% de anormalidades morfológicas en una población podría ser 
considerada una tasa baja, por encima de este valor, la frecuencia de anormalidades se 
considera alta (Piha et al., 2006; Johnson y Bowerman, 2010). A pesar de que la causa 
próxima de anormalidades morfológicas en la fauna silvestre es difícil de establecer, el 
aumento de la prevalencia de las mismas puede tener consecuencias para la salud humana 
(Ouellet et al., 1997). Por lo tanto la frecuencia de las deformidades en anuros puede ser 
una herramienta económica para evaluar la salud del ecosistema. 
 
1.4.  Antecedentes 
 
La Provincia de Córdoba posee una rica historia minera que inicia hacia fines del 
siglo XIX, cuando comenzaron importantes explotaciones de minerales industriales, 
manteniéndose vigente de forma reducida hasta el presente. En la zona del Batolito Cerro 
Áspero (BCA), naturalmente rica en flúor, se encuentra una empresa privada que se dedica 
a la extracción de fluorita (CaF2) a cielo abierto. Estudios sobre la caracterización físico-
química del agua superficial realizados en la zona, indican que el ión fluoruro se encuentra 
en concentraciones menores a 0,35 mg/l, para arroyos que corren en ambientes 
metamórficos, mientras que en arroyos que circulan por un ambiente granítico presentan 
una concentración media de 0,90 mg/l (Coniglio, 2006). 
El flúor es uno de los elementos más abundantes en los ambientes, por su 
electronegatividad y reactividad (Camargo, 2003). Debido a estas características, en la 
naturaleza el flúor no se encuentra en su estado elemental sino como ion fluoruro (F-), 
originado principalmente por la intemperie de minerales fluorados inorgánicos como 
fluorapatita (Ca5(PO4)3F), fluorita (CaF2) y criolita (Na3AlF6) (Rosso et al., 2011). Este 
elemento, promueve el crecimiento y desarrollo de los seres humanos y animales. Sin 
embargo, en cantidades excesivas produce efectos tóxicos en humanos (Xiong et al., 
2007), animales y plantas (Camargo 2003; Cao et al., 2013).  
Muchos estudios de laboratorio informan toxicidad del fluoruro para algas, plantas 
acuáticas, invertebrados, peces y renacuajos de anfibios (Camargo 2003; Goh y Neff, 
2003; Chai et al., 2011; Cao et al., 2013; Chai et al., 2017). Sin embargo, estos estudios no 
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siempre generan información ecológicamente relevante, ya que las situaciones de campo 
pueden no ser simuladas con precisión en el laboratorio y la recolección, almacenamiento o 
manipulación de la muestra puede afectar la toxicidad de la muestra (Castro et al., 2003). 
Por lo tanto, se considera necesario realizar un relevamiento y monitoreo in situ de las 
poblaciones locales de anfibios que habitan sistemas ricos en flúor.  Estos estudios son una 
herramienta eficaz ya que proporcionan un enfoque más realista, además, contemplan 
fenómenos ambientales como la biodisponibilidad o bioacumulación de compuestos 
presentes en el medio ambiente y permiten la interacción de múltiples factores que no se 
incluyen en las pruebas de laboratorio (Djomo et al., 2000, Castro et al., 2003, Antunes et 
al., 2008, Lavoie et al., 2012).  
En el área de estudio la comunidad de anfibios anuros está integrada por: 
Odontophrynus cordobae, O. occidentalis, Leptodactylus latinasus, L. gracilis, L. latrans, 
Melanophryniscus stelzneri, Rhinella arenarum e Hypsiboas cordobae (di Tada, 1999). 
Para nuestro estudio se seleccionaron a las especies R. arenarum e H. cordobae. 
R. arenarum es una especie abundante de fácil captura, presenta distribución 
neotropical (Frost, 2014) y se la ha utilizado en numerosos estudios ecológicos, 
fisiológicos, anatómicos y toxicológicos (Cabagna et al., 2005; Brodeur et al., 2008; 
Lajmanovich et al., 2010; Bionda et al., 2011; 2012; Caraffa et al., 2013). Mientras que, H. 
cordobae tiene una distribución restringida a las sierras altas de las provincias de Córdoba 
y San Luis, esta distribución presenta además un amplio rango altitudinal (Baraquet et al., 
2013; 2014). Según lo reportado por la UICN (2014), como especie con datos insuficientes 
sobre su estado poblacional y requerimientos ecológicos se la considera interesante para el 
estudio. 
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2. HIPÓTESIS Y OBJETIVOS 
2.1. Hipótesis  
Las redes hídricas con altas concentraciones de flúor inducen cambios en los parámetros 
funcionales morfológicos y genéticos representando un riesgo para las poblaciones de 
anfibios anuros que habitan esos ambientes. Dichos parámetros componen una batería de 
biomarcadores e indicadores biológicos de estrés ambiental que muestran el riesgo 
ecológico al que podrían estar expuestos los anfibios anuros. 
 
2.2. Objetivo general 
Evaluar in situ los efectos de las altas concentraciones de flúor natural y artificial en dos 
especies de anfibios anuros Rhinella arenarum e Hypsiboas cordobae, aplicando una serie 
de biomarcadores de estrés ambiental.  
 
2.2.1. Objetivos específicos 
• Describir la calidad de las redes hídricas asociadas a la actividad minera, a través de  
parámetros químicos y físicos entre los diferentes ambientes acuáticos estudiados. 
 
Adultos  
• Analizar y describir la presencia, tipo y frecuencia de anormalidades morfológicas en 
anfibios adultos en los distintos sitios de muestreo. 
 
• Comprobar la existencia de alteraciones citogenotóxicas utilizando biomarcadores 
(Test de micronúcleos y anormalidades nucleares) en eritrocitos de Rhinella 
arenarum e Hypsiboas cordobae. 
 
• Determinar y evaluar el grado e intensidad de parásitos intra y extracelulares de las 
especies estudiadas.  







• Explorar los posibles efectos de ambientes con altas concentraciones de flúor (F-) 
sobre la dieta, morfología (longitud total) y condición corporal de larvas de Rhinella 
arenarum e Hypsiboas cordobae. 
 
• Analizar y describir la presencia, tipo y frecuencia de anormalidades morfológicas en 
larvas de anfibios en los distintos sitios de muestreo. 
 
• Comprobar la existencia de alteraciones citogenotóxicas utilizando biomarcadores 
(Test de micronúcleos y anormalidades nucleares) en eritrocitos de Rhinella 
arenarum e Hypsiboas cordobae 
 
• Evaluar el efecto sobre la supervivencia y longitud total de la calidad del agua 
superficial de los sitios a través de bioensayos de laboratorio con larvas de R. 
arenarum 
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3. MATERIAL Y MÉTODOS 
3.1. Descripción del Área  
La provincia de Córdoba presenta importantes yacimientos que se agrupan en tres  
distritos: Cabalango, Sierra de Comechingones y Guasapampa. El área estudiada se 
encuentra en la Provincia Geológica Sierras Pampeanas de Córdoba y San Luis, dentro del 
distrito Sierra de Comechingones, específicamente en la región centro-sur de la sierra de 
Comechingones. Este distrito agrupa manifestaciones y yacimientos de fluorita emplazadas 
en el batolito de Cerro Áspero-Alpa Corral, un complejo granítico de 440 km2 de 
extensión, de forma elipsoidal, ubicado en el departamento Calamuchita (Figura 2). Los 
yacimientos y minas se dividen en cuatro grupos: Grupo Los Cerros Negros, Grupo Bubú, 
Grupo Francisco y Grupo Alpa Corral.  
 
Figura 2. Geología del batolito Cerro Áspero (BCA) y ubicación de los principales depósitos de 
fluorita. Abreviaturas: Bubú (BB); La Estela (LE); Ubaldina (UB); Don Miguel (DM); La 
Cabecita (LC); El Pantanillo (EP); Carlos (CA); La Saida (LS); San Basilio (SB); Santa María 
(SM); Francisco (FCO); San Guillermo (SG); 31 de Julio de 1896 (31J); Cerros Negros (CN). 
Granitos devónicos: Batolito Cerro Áspero (BCA); Batolito de Achala (BA); Plutón Capilla del 
Monte (PCM). Figura tomada de Coniglio et al., 2006. 





El Grupo Los Cerros Negros está localizado sobre el faldeo oriental de la Sierra de 
Comechingones, en el extremo sureste del distrito minero Cerro Áspero, a unos 40 km en 
línea recta al oeste de Berrotaran. De acuerdo a Coniglio et al., (2006) el batolito Cerro 
Áspero contiene en promedio 1,210 mg/Kg de F-, que es dos veces más elevado que el de 
la roca metamórfica encajante y que el de otros granitos no mineralizados de las sierras de 
Córdoba. Esta formación natural permitió la instalación de varias minas de extracción de 
flúor, Los Cerros Negros, 31 de Julio de 1896, San Guillermo, San Cayetano y Patricia. 
Estas minas han tenido diferentes ciclos de explotación, pasando por períodos de 
inactividad. En la actualidad la mina Los Cerros Negros es la única que se encuentra en 
producción desde 1991 (Coniglio, 2006), ocupa aproximadamente una superficie de 1 km2 
a una altitud de 1200 metros sobre el nivel del mar. 
 
3.1.2 Caracterización de la zona de estudio:  
*Clima 
Climatológicamente se ubica dentro del dominio semi-húmedo, con tendencia al 
semi-seco de la llanura y la montaña, con déficit de agua en invierno; se encuentra 
encerrada dentro de la isoterma media de 19 ºC, la isoterma máxima media de 20 ºC y la 
isoterma mínima media de 16 ºC (Oggero y Arana, 2012). Según Capitanelli (1979) en los 
sistemas montañosos de la provincia (picos y pampas de altura) las mayores 
precipitaciones ocurren en el periodo estival con  precipitaciones de 800 a 900 m.m. 
 
*Vegetación  
Según la descripción fitogeográfica de Cabrera (1994) la zona de estudio pertenece 
al distrito Chaqueño Serrano. La vegetación dominante es el bosque xerófilo, alternado con 
estepas de gramíneas duras distribuyéndose en pisos escalonados según la altura. Esto, se 
puede observar a medida que avanzamos desde la localidad de Río de los Sauces hasta 
llegar al yacimiento, donde el bosque que se extiende desde los 700 hasta los 1100 
m.s.n.m. presenta diferentes unidades de vegetación: Bosque de molles (Lithrea molleoides 
(Vell.) Engl.), Bosque de cocos (Zanthoxylum coco Gillies ex Hook. f. & Arn.), Bosque de 
espinillos con carquejilla (Vachellia caven (Molina) Seigler & Ebinger var. dehiscens 
Burkartex Ciald -Baccharis articulata (Lam.) Pers) y Bosque de espinillos con tala 
(Vachellia caven-Celtis ehrembergiana (Klotzsch) Liebm.). A esta unidad le sigue la 
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Estepa arbustiva que se ubica en zonas rocosas de manera dispersa desde los 800 hasta los 
950 m.s.n.m.; florísticamente es muy heterogénea, pero generalmente se encuentra 
constituida por grupo de especies de alta constancia, entre las cuales encontramos 
Heterothalamus alienus (Spreng.) Kuntze (romerillo), Acanthostyles buniifolius (Hook. & 
Arn.) R.M. King & H. Rob., Baccharis articulata (Lam.) Pers (carquejilla) y 
Schizachyrium condensatum (Kunth) Nees (Oggero y Arana, 2012). 
 
*Litología 
En la zona de estudio se distinguen dos ambientes litológicos principales: a) 
granítico y b) metamórfico. Los cuales controlan el paisaje natural del área ya que la 
intervención antrópica es casi nula y sólo se encuentran algunos puestos serranos muy 
aislados. 
El paisaje es fuertemente ondulado en toda la cuenca destacándose un sector muy 
alto conformado por bloques graníticos llamado Batolito Cerro Áspero (BCA) y un sector 
más bajo constituido por rocas metamórficas. Dentro del BCA se diferencian morfologías 
muy variadas caracterizadas por bloques altos de paredes subverticales y relieves 
redondeados (Villalva et al., 2000). 
La unidad granítica está conformada por bloques de rocas que presentan un aspecto 
suave, redondeado, con morfologías típicas de la meteorización del granito en climas 
templados como son los taffonis y bochones (Andreazini, 2002). Mientras que la unidad 
metamórfica se localiza al Este de la zona de estudio y está formada por rocas 
metamórficas, milonitas y anfibolitas, éstas últimas localizadas en los alrededores del 
arroyo Los Vallecitos. Se caracteriza por una morfología escarpada, con crestas rocosas 




El área de estudio comprende arroyos de la cuenca imbrífera superior del río 
Ctalamochita (Tercero) perteneciente a la subcuenca Carcarañá. Esta subcuenca está 
formada por arroyos que nacen entre los 800 y los 1500 m s.n.m. en la falda oriental de las 
Sierras de los Comechingones en la provincia de Córdoba (Argentina). Los ríos y arroyos 





serranos de esta región presentan lechos rocosos, erosivos, con abundantes saltos, rápidos y 
ollas. Los cursos de agua se caracterizan por un régimen de tipo torrencial, donde en 
épocas de caudal pico se suma gran cantidad de sedimentos de granulometría variada 
(Cabido et al., 2003). 
En cuanto a la hidrología superficial, podemos identificar, la cuenca del arroyo Los 
Cerros Negros con una superficie de 10 Km2 circulando sobre roca granítica de oeste a 
este, al llegar a la zona de las instalaciones de la planta de procesamiento de fluorita, este 
recibe al arroyo Los Vallecitos de unos 3,5 Km2 el que nace y discurre por roca 
metamórfica al igual que un sin número de pequeños arroyos, para volcar finalmente sus 
aguas en el río Guacha Corral, el curso más importante de la zona, el cual desemboca en el 
río Quillinzo, terminando finalmente en el embalse del río Tercero (Figura 3). 
Los arroyos seleccionados para este estudio corresponden a arroyos de cabecera 
que a escala de tramo (aproximadamente 10m) se encuentra caracterizada por presentar 
una combinación de unidades de menor escala, microhábitat (aproximadamente 1m) donde 
encontramos rabiones y pozones. Estas unidades funcionales difieren en velocidad de 
corriente, profundidad y tipo de sustrato. 
 
Figura 3. Localización de las principales redes hídricas de la zona de estudio. La sección punteada 
corresponde a roca granítica mientras que la sección con líneas a la roca metamórfica. Los círculos 
negros indican los puntos de muestreo. 




En la zona se destaca la actividad ganadera, con ganado ovino y bovino, y algunos 
campos están destinados para la actividad forestal con especies exóticas principalmente del 
género Pinus sp favorecidos por el clima y el suelo de la zona ya que estos presentan un 
escaso desarrollo. La zona de estudio presenta escaza carga ganadera siendo la actividad 
minera la una actividad predominante. 
La actividad minera en la región consiste en la explotación de fluorita en el 
yacimiento Cerros Negros, aproximadamente a 25 km de la localidad de Río de los Sauces 
(Andreazzini, 2002). 
La extracción se realiza a cielo abierto desde el año 2004, pero con anterioridad se 
practicó de forma subterránea por el método de realce. La mina Los Cerros Negros posee 
una planta de tratamiento mineral que incluye el sector de trituración primaria y secundaria 
con capacidad de tratamiento de 1.500 toneladas mensuales (comunic per Martínez J. M). 
El proceso de flotación permite producir fluorita de grados acido (97 % de F2Ca), cerámico 
(95 % de F2Ca) y metalúrgico (85 % de F2Ca) (Bonalumi et al., 2014). 
El predio del yacimiento se encuentra ocupando aproximadamente 1 Km2, donde se 
pueden observar la planta de flotación, trituración, galpones de acopio, oficinas y 
dormitorios, etc. Además, en el predio se pueden observar 6 piletas de tierra sobre elevadas 
donde decantan los efluentes que resultan del proceso (Figura 4). 
 
Figura 4. Instalaciones del emprendimiento minero Fluorita Córdoba. Foto google earth. 





Para la extracción del mineral se utilizan explosivos, maquinaria especial, 
(barrenos, martillos neumáticos, entre otros), y el material extraído se transporta en 
camiones hacia la planta de tratamiento. El método que se utiliza para concentrar la fluorita 
es el de flotación, proceso físico de concentración, que utiliza reactivos químicos capaces 
de producir espuma que reduce la tensión superficial y hace flotar el material de interés, 
permitiendo que los materiales no deseados decanten (comunic. per. Martínez J. M).  
El proceso consiste primero en una trituración de la fluorita ingresando a la planta 
de flotación con un tamaño inferior a los 12 mm, (Figura 5) luego se le adiciona soda 
caustica para elevar el pH a 9 y silicato de sodio para generar una burbuja alrededor de la 
fluorita. Posteriormente, se pasa a un molino y luego a una centrifuga para lograr una 
granulometría de 0,15 mm. A la mezcla que se genera al principio del proceso (fluorita + 
soda caustica + silicato de sodio) se le agrega ácido oleico, un ácido orgánico graso, que 
permite la flotación. El material flotado se va retirando por canaletas y el resto se dirige a 
las piletas de decantación (Figura 6). Luego dicho material va pasando por una serie de 
celdas donde va cambiando de color grisáceo a violeta. En las últimas celdas se le agrega 
nuevamente silicato de sodio para lograr un pH entre 7,5 y 8 (comunic per Martínez J. M). 
 
  





Material y Métodos – Favio E. Pollo 
24 
 
 Por otra parte el material ya concentrado se le adiciona ácido acético (8 a 10%) 
cuya función es disminuir el pH a 5 para acelerar su decantación. Una vez logrado el paso 
anterior, el material pasa a un filtro a vacío (tambor giratorio) donde la fluorita con un 
aspecto de talco liliáceo con escaza humedad (Figura 7 A), termina de secarse por medio 
de un horno (Figura 7 B). Finalmente la fluorita es almacenada en silos (Figura 7 C) 
(comunic per Martínez J. M). 
 Los efluentes que se generan durante el proceso son dirigidos hacia las piletas de 
decantación. Estos efluentes contienen elevados contenidos de F- ya que el proceso no es 




Figura 6. Proceso de flotación de la fluorita mediante el uso de aceites orgánicos. Foto Adolfo 
Martino 













Figura 7. Proceso de secado de la Florita. A) Filtro de vacio, B) Horno de secado de la fluorita, C) 
Cilos de almacenamiento y d) bolsones de fluorita fluotada lista para comercializar.  
Foto Adolfo Martino 
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3.1.3. Sitios de muestreo 
Para la elección de los sitios de muestreo, se consideró al agua superficial como el 
de mayor interés a evaluar, debido a que el emprendimiento minero se ubica en los 
alrededores de la unión de los dos arroyos más importantes de la cuenca, el arroyo Los 
Cerros Negros, Los Vallecitos y sus respectivos efluentes. Además, el agua de estas redes 
hídricas es utilizada para el funcionamiento de la planta de tratamiento que incluye la 
trituración primaria, secundaria y el proceso de flotación. Otro sitio muy interesante a 
evaluar son las Piletas de decantación, un ambiente artificial utilizado por el 
emprendimiento donde se depositan los materiales producto del proceso, ya que es un sitio 
utilizado por los anfibios para reproducirse. 
 
Los sitios relevados en este estudio son:  
 
I) Arroyo Las Hylas (AºH) (Figura 8) denominado así por no tener nominación 
previa. Para la elección de este sitio se tuvo en cuenta que el arroyo no tuviera 
conexión con el Aº Los Cerros Negros. Este arroyo, Las Hylas, se encuentra fuera 
del campamento, circula por roca metamórfica, es un arroyo de primer orden con 
escaza velocidad de corriente, muy estrecho, con algunos pozones, la mayor parte 
de su caudal se encuentra totalmente vegetado con Hydrocotyle sp y en sus 
márgenes podemos observar algunas cortaderas que alcanzan alrededor de 1metro 
de altura. 
 
II) Arroyo Los Vallecitos (AºV) que nace y discurre por roca metamórfica (Figura 9). 
Es uno de los arroyos más importantes de la zona. Este presenta un caudal mayor 
que el arroyo antes mencionado ya que es de orden mayor, desembocándole sobre 
él un sin número de arroyos, todos circulando sobre roca metamórfica. En cuanto a 
su fisonomía este tiene escaza vegetación en su lecho, presenta rápidos y pozones 
con barrancas de hasta 1,5 metros de altura y en su ribera podemos encontrar pasto 
de altura y algunas cortaderas. 
 






III) Arroyo Cerros Negros antes del emprendimiento minero (Aº CNa) (Figura 10), el 
cual circula de oeste a este por roca granítica. Es uno de los arroyos de mayor 
caudal, presenta rápidos y pozones y su lecho es totalmente de arena y roca madre, 
no permitiendo el desarrollo de vegetación. Presenta barrancas de más de 3 metros 
de roca madre, y en su ribera podemos observar gran cantidad de cortaderas. 
 
IV) Arroyo Cerros Negro mina (Aº CNm) que circula sobre roca granítica. Las 
observaciones fueron realizadas después de atravesar la planta de molienda cerca 
del campamento minero (Figura 11). En este tramo, el arroyo presenta escaza 
velocidad de corriente, en su lecho podemos observar roca madre y abundante 
arena sin vegetación. Su ribera presenta barrancas de hasta 4 metros, con 
vegetación pequeña, algunas cortaderas y árboles de gran porte como por ejemplo 
el sauce criollo (Salix sp). 
 
V) Piletas de decantación (PD), (Figura 12). Los piletones son presas artificiales de 
tierra sobre elevadas unos 3 metros próximos al arroyo Los Cerros Negros y tienen 
un tamaño aproximado de 15 metros por 25 metros cada una. Las 6 piletas se 
encuentran conectadas entre sí, donde el agua por desnivel termina en un tanque de 
tipo australiano el cual posee una bomba que hace re-circular el agua de nuevo a la 
planta aprovechando aproximadamente el 80% de esa agua. Las ultimas 3 piletas se 











Figura 8. Arroyo Las Hylas. 
Foto Favio Pollo 
Figura 9. Arroyo Los Vallecitos. 
Foto Favio Pollo 
  
Figura 10. Arroyo Los Cerros Negros antes de 
la mina. Foto Favio Pollo 
Figura 11. Arroyo Los Cerros Negros en la 
mina. Foto Favio Pollo 
 
Figura 12. Piletas de decantación vegetadas 
Foto Favio Pollo 





3.2. Descripción de las especies en estudio  
 
3.2.1 Rhinella arenarum 
 
3.2.1.1. Sistemática  
La nomenclatura utilizada en la clasificación de la especie fue tomada de Frost 
(2015). 
Orden: ANURA  
     Família: Bufonidae 
         Género: Rhinella 
              Espécie: R. arenarum Hensel, 1867  
                   Nombre Vulgar: sapo común (Figura 13) 
 
3.2.1.2. Características generales  
 
  
Figura 13. A) Ejemplar macho de R. arenarum y B) Pareja en amplexo. Sitio Las Piletas de 
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Descripción: El sapo común presenta un tamaño mediano a grande (80 a 120 mm), 
siendo las hembras de mayor tamaño que los machos. La cabeza es levemente cóncava con 
el hocico redondeado con crestas cefálicas y ojos prominentes. Presentan un tímpano 
visible y redondo, una cresta a lo largo del labio superior y glándulas parotoides alargadas, 
seguidas por glándulas verrugosas. El macho tiene patas delanteras robustas, saco vocal 
externo azulado y callosidades nupciales en los dedos 1, 2 y 3 de la mano. La coloración 
dorsal del macho es parda o verdosa, mientras que la hembra grisácea o parda brillante, 
con grandes manchas pardas o verde oscuro. El vientre es blancuzco. 
La larva presenta el extremo de la cola redondeado y la aleta no se extiende sobre el 
dorso. Es de color negro y se la puede encontrar en ríos, arroyos, lagunas y charcas 
temporarias (Cei, 1980; Gallardo, 1987). 
Hábitat y Ecología: Se los puede encontrar en pequeñas lagunas o pantanos con 
agua estancada (preferentemente) en zonas abiertas incluso en ambientes urbanos. Los 
machos cantan tanto de día como de noche luego de lluvias copiosas desde la primavera 
hasta final del verano. Las hembras colocan sus huevos, de color negro, en ristras 
gelatinosas que adhieren a la vegetación sumergidos en el agua. En invierno se entierra o 
refugia en cuevas (Cei, 1980; Gallardo, 1987). 
Distribución: Esta especie se encuentra en el sur de Brasil, Uruguay, Bolivia y 
hasta el sur de Argentina, desde el nivel del mar hasta los 2.600 m. s.n.m. 





3.2.2. Hypsiboas cordobae 
 
3.2.2.1.  Sistemática 
La nomenclatura utilizada en la clasificación de la especie fue tomada de Frost 
(2015) 
Orden: ANURA  
     Família: Hylidae 
         Género: Hypsiboas 
              Espécie: H. cordobae Barrio, 1965 
                   Nombre Vulgar: Ranita trepadora (Figura 14) 
 
3.2.2.2. Características generales  
Descripción: El adulto de H. cordobae es de tamaño mediano (45-65 mm) con un 
pliegue timpánico acentuado. Presentan una gran variedad en cuanto a los patrones de 
coloración según su localización en la provincia, el dorso puede variar desde pardo canela 
al verde, liso o con un manchado dorsal reticulado con otras manchas, las bandas laterales 
están ausentes tanto en los flancos como en las extremidades.  
Las larvas son de desarrollo lento, muy buenos nadadores. En cuanto a su 
coloración el dorso y flancos son de color marrón con manchas más oscuras. Los ojos se 
encuentran en posición lateral con dos manchas blancas por detrás. El vientre es oscuro en 
la parte anterior y de color nacarado en la parte posterior. Aleta caudal muy desarrollada, 
con grandes manchas y de punta aguda (Baraquet, 2012). 
  
Figura 14. A) Macho de H. cordobae, B) Hembra de H. cordobae. Arroyo Las Hylas. 
Fotos Favio Pollo 
B A 
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Hábitat y Ecología: Habita en los márgenes de arroyos y ríos serranos, vive entre 
pajonales y vegetación periacuática, siendo frecuente encontrarla sobre piedras en las horas 
de mayor insolación. Esta especie emite su canto desde la vegetación de la orilla o puede 
hacerlo también parcialmente sumergida en el agua. Sus ciclos reproductivos son casi 
continuos, adhiriendo los huevos a la vegetación que se encuentra sumergida y enraizada. 
La época reproductiva transcurre desde la primavera hasta el fin del verano, incluso a 
comienzos del otoño encontrándose formas larvales durante la primavera y verano e 
incluso en otoño e invierno (Cei, 1980; Gallardo, 1987). 
Distribución: Se distribuye en las sierras altas de Córdoba y San Luis, 
desconociéndose con precisión los límites de su área, sobre todo en la zona de contacto con 
H. pulchellus (Barrio, 1965; Cei, 1980; Gallardo, 1987; Baraquet, 2012)  
 
3.3. Procedimientos de campo  
En el campo cada sitio fue geo-referenciado con GPS Garmin Etrex 10. Se 
realizaron mediciones de variables hidráulicas como profundidad del cauce, ancho del 
cauce y velocidad de corriente siguiendo las recomendaciones de Corigliano, (2008). 
Además, se caracterizaron los márgenes de los cursos de agua de acuerdo a la pendiente y 
altura de las barrancas y terrazas de inundación. En cuanto a la vegetación de cada sitio, se 
determinó el porcentaje de cobertura del suelo, la estructura de dicha cobertura y la altura 
aproximada de la vegetación, según Gualdoni et al., (1994) y Corigliano, (2008). En el 
recorrido de los sitios se determinó de manera visual la presencia de especies animales 
exóticas y las actividades antrópicas desarrolladas. 
In situ se registraron las variables ambientales: temperatura del aire (a 100 cm del 
suelo) y del agua, pH, conductividad (C), salinidad (S) y solutos totales disueltos (SDT) 
con equipo digital 35-Series TestTM Multiparámetro 35425-10. El oxígeno disuelto en 
cada sitio fue medido con oxímetro digital Trans Instruments HD3030. Las precipitaciones 
mensuales fueron provistas por la empresa Fluorita Córdoba quien cuenta con una estación 
meteorológica en el campamento minero. 
De cada sitio se tomaron muestras de agua, según los lineamientos sugeridos por 
APHA AWWA, (2010). Se recolectaron a profundidad media teniendo precaución de no 
poner en suspensión los depósitos sedimentados, utilizando recipientes de plástico de 1L. 
Las muestras fueron transportadas al laboratorio y conservadas en heladera hasta su 





análisis físico-químico de cationes y aniones. Las mediciones se realizaron en el 
laboratorio del departamento de Geología, Área de Hidrología de la Universidad Nacional 
de Río Cuarto.  
Para analizar la comunidad de algas presentes en cada uno de los sitios, se 
colocaron en recipientes plásticos, 3 réplicas de vegetación, guijarros y sedimento del 
fondo de los arroyos y de las Piletas de decantación, los cuales se conservaron en heladera 
hasta la identificación de la comunidad de perifíton bajo microscopio óptico. El 
reconocimiento y análisis de los diferentes taxones fue realizado por el área de botánica del 
departamento de Ciencias Naturales. De los sitios de muestreo propuestos, solo se 
recolectaron larvas pertenecientes a R. arenarum en las Piletas de decantación, ya que en 
los demás sitios solo se registró la presencia de adultos, mientras que las larvas de H. 
cordobae se capturaron en: arroyo Los Cerros Negro antes de la mina, Piletas de 
decantación, Aº Los Vallecitos y Aº Las Hylas.  
Los muestreos se realizaron de manera sistemática con una frecuencia de 
aproximadamente dos o tres veces por mes desde el inicio de la actividad de R. arenarum 
(septiembre) hasta el cese de la actividad de H. cordobae (abril). Para los muestreos se 
utilizó la metodología de Relevamientos por Encuentros Visuales (Heyer et al., 1994), que 
consiste en recorrer los bordes de los cuerpos de agua para la observación de amplexos, 
ovoposiciones; captura de larvas, metamorfoseados y adultos. Una vez capturados los 
individuos, se les determino: clase de edad (recién metamorfoseado, juvenil o adulto), sexo 
según los caracteres sexuales secundarios (saco vocal, almohadillas nupciales y 
vocalización), peso, determinado con balanza semianalítica OHAUS GT 200-S (0,01g de 
precisión) y la longitud total (largo desde el rostro hasta la cloaca), utilizando un calibre 
manual Vernier SometInox Extra (0,01 mm precisión). Posteriormente después de su 
captura, se le extrajo una muestra de sangre por punción de la vena angularis de acuerdo a 
la metodología de Nöller (1959) para evitar efectos del estrés y fueron liberados en su sitio. 
Además cada individuo fue marcado con el corte de una de las falanges para corroborar 
independencia de los sitios y cuantificar los recapturados. 
Alrededor de 20 larvas se colectaron por medio de una red de mano en cada sitio, 
10 se transportaron al laboratorio para extracción de sangre y las 10 restantes entre los 
estadios 36-39 de Gosner (1960), fueron eutanizadas por inmersión en una solución de 0,1 
% tricaína metanosulfonato (MS-222) (Peltzer et al., 2013) en el campo y se conservaron 
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inmediatamente con formaldehido al 10 % (Heyer et al., 1994) para el posterior análisis del 
contenido intestinal en el laboratorio de botánica del departamento de Ciencias Naturales. 
 
3.4 Biomarcadores morfológicos 
3.4.1 Condición Corporal (CC) 
A partir de largo total y peso de los individuos capturados se calculó la condición 
corporal (Bagenal y Tesch, 1978; Peltzer et al., 2010) como medida que da una estimación 




Las larvas fueron agrupadas en cuatro grupos principales siguiendo la tabla de 
Gosner (1960) para el análisis de los datos, por no tener todos los estadios representados: 
 Grupo 1: desde el estadio 25 al 30 
 Grupo 2: desde el estadio 31 al 35 
 Grupo 3: desde el estadio 36 al 39  
 Grupo 4: desde el estadio 40 al 46 
 
3.4.2 Anormalidades  
Durante los periodos de muestreo los individuos capturados que presentaban algún 
tipo de anormalidad fueron transportados al laboratorio. Posteriormente, fueron 
fotografiados con cámara digital. A los adultos además, se les realizó una placa 
radiográfica con equipo marca Vetter REMS en el área de clínica animal de la Facultad de 
Agronomía y Veterinaria, Universidad Nacional de Río Cuarto. El tiempo de exposición de 
los individuos fue entre 0,01 y 0,05 segundos, con una potencia aproximada de 100 mA 
(MiliAmperios), 40-50 KV (kilovoltios) a una distancia de 80 cm. Para la clasificación de 
las anormalidades morfológicas observadas en adultos se siguieron a Lannoo (2008) y 
Peltzer et al., (2011). 
CC= 100 x [peso corporal (g)] / [longitud (cm)]
3
 





Las variaciones en los fenotipos de las larvas fue realizada con lupa binocular Zeiss 
West Germany, siguiendo la clasificación realizada por Ruiz et al., (2010) y Peltzer et al., 
(2013).  
Se calculó el porcentaje de individuos con anormalidades por sitio y de forma 
similar, se calculó el porcentaje relativo de los individuos con anomalías por sitio 
muestreado y la frecuencia de cada tipo de anormalidad en relación al total de individuos 
capturados. Diferencias de proporciones de cada tipo de anormalidad para cada sitio fueron 
calculadas de a pares con el Test Binomial, utilizando InfoStat (Di Renzo et al., 2012). 
 
3.5 Procedimiento de Laboratorio 
3.5.1 Análisis químico de laboratorio  
Los análisis se realizaron de acuerdo con los métodos estándar de APHA AWWA, 
(2010). Los carbonatos y bicarbonatos se midieron por valoración potenciométrica con 
electrodo Thermo Orion-selectiva; sulfatos se midieron por turbidimetría (con Microtronic 
centrífuga); cloruro se midió por valoración colorimétrica con nitrato de plata; calcio y 
magnesio se midieron por valoración colorimétrica con EDTA; sodio y potasio se midieron 
por fotometría de llama (315 Metrolab fotómetro digital); y fluoruro por medio de 
electrodo selectivo de iones (Orion - Thermo). Los nitratos se determinan por 
potenciometría con electrodo selectivo de iones (Orion Modelo 9307) utilizando electrodo 
de referencia y Orion potenciómetro 710 A. Todas las mediciones se realizaron con un 
error analítico de 0,5%. 
 
3.5.2 Variables ambientales 
De las variables medidas in situ, la conductividad es una variable que depende de la 
temperatura, por lo tanto para poder compararla en los diferentes sitios, se le aplicó un 
factor de corrección según la siguiente fórmula: 
Cesp20º = Ctº . f 
donde Ctº es igual a la conductividad a la temperatura ambiente y f = factor de corrección (valor de 
tabla). 
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Posteriormente a todas las variables se le calcularon medias, desvíos, máximos y 
mínimos. Se probó la normalidad (test de Shapiro-Wilks) y homogeneidad de varianzas 
(prueba de Levene). La temperatura del agua, pH y oxígeno disuelto se compararon 
mediante un solo sentido ANOVA por cumplir con los supuestos del análisis paramétrico. 
Conductividad, salinidad y sólidos disueltos totales se compararon entre sitios utilizando 
una prueba no paramétrica de Kruskal-Wallis, debido a que estas variables no cumplían los 
supuestos del ANOVA. Además, se realizó una prueba a posteriori DGC (Prueba de Di 
Rienzo, Guzmán y Casanoves) comparando de a pares los sitios y un análisis de 
componentes principales (ACP) para representar de manera gráfica el agrupamiento de las 
variables de acuerdo a los sitios. Todos los análisis fueron realizados utilizando InfoStat 
(Di Renzo et al., 2012).  
 
3.5.3 Obtención de sangre  
Para obtener la muestra de sangre, las larvas fueron anestesiadas durante 15-20 
minutos con una solución 2% de Cloretano (1,1,1-Trichloro-2-methyl-2-propanol 
hemihydrate Sigma-Aldrich™), posteriormente bajo una lupa, se realizó una incisión a 
nivel torácico para extraer el corazón, que se deslizó sobre un portaobjeto limpio y 
previamente codificado los cuales fueron teñidos con May Grunwald-Giemsa (Dacie y 
Lewis, 1995). El mismo procedimiento de tinción se aplicó para los extendidos de adulos. 
 
Método May Grunwald-Giemsa  
* Se cubrió los frotis con 1,5 mL de colorante May-Grünwald y se dejó actuar 
durante 3 minutos, respetando cuidadosamente ese tiempo. 
* Se agregó sobre el frotis cubierto de May-Grünwald, 1,5 mL de agua estabilizada 
o destilada y se mezcló cuidadosamente mediante un movimiento de vaivén del 
portaobjetos, durante un minuto. 
* Tirando el excedente sobre los portaobjetos se agregó Giemsa al 5%, dejando 
actuar durante 20 minutos. 
* Por último se lavó bajo chorro de agua de la canilla. 
 
 





3.5.4 Biomarcadores Genotóxicos  
A partir de los extendidos sanguíneos obtenidos de larvas y adultos, un total 
aproximado de 2000 eritrocitos por individuo fueron analizados utilizando microscopio 
Carl Zeiss trinocular Primo Star (Pack 5) con objetivo de 100 X de inmersión en aceite y se 
tomaron fotografías con cámara digital Canon Power Shot G10 14,7 Megapixeles con la 
utilización de software Axio Vision 4.3. 
 
Ensayo de Micronúcleos (MN) 
Los Micronúcleos son fragmentos de ADN encerrados en pequeñas envolturas de 
membrana nuclear. La ventaja de esta técnica es que provee un índice de genotoxicidad, y 
no requiere más que un microscopio (Palma Acuña, 2005). 
Los criterios para la identificación de Micronúcleos (MN) fueron siguiendo lo 
propuesto por Schmid (1975) y Fenech (2000): 
• El diámetro del MN por lo general varía desde 0,4 a 1,6 micras (1/3 a 1/16).  
• El MN debe estar separado del núcleo principal, debe haber una identificación clara 
del límite nuclear sin conexión al núcleo principal y con similar tinción.  
• No debe ser refractivo permitiendo diferenciarlo de cualquier material extraño.  
• El MN debe ser casi redondo.  
• Los MN deben estar incluidos en el citoplasma celular. 
 
 
Ensayo de Anormalidades Nucleares Eritrocitarias (ANEs) 
Para la identificación de las Anormalidades Nucleares Eritrocitarias (ANE) se 
siguió a: Carrasco et al., (1990), da Silva Souza y Fontanetti (2006) y Pollo et al., (2012), 
las cuales han sido clasificadas como:  
*Células con el núcleo con hendidura o escotados (notched nuclei). Los núcleos 
con profundidad apreciable, que no contenga material nuclear. 
*Células con el núcleo brotado (nuclear buds). Los brotes fueron considerados 
como evaginaciones más grandes que los núcleos globulares donde se pueden observar 
más de uno.  
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*Células binucleadas o multinucleadas: la célula se presenta con dos núcleos de 
igual tamaño, forma y patrón de tinción, estos pueden tocarse pero no solaparse. 
*Células con el núcleo globular: estas presentan una evaginación relativamente 
pequeña de la membrana nuclear, que contiene eucromatina. 
 





Se utilizó la prueba estadística no paramétrica de Kruskal-Wallis, para evaluar las 
diferencias entre sitios para las frecuencias de MN y ANE.  
 
3.5.5 Biomarcadores Citotóxicos 
En sangre periférica se calculó la frecuencia de eritrocitos inmaduros, eritrocitos 
mitóticos, eritrocitos anucleados (eritroplastidos). Estas células fueron contabilizadas como 
medida para evaluar las alteraciones en la dinámica hematológica de los individuos. Los 
eritrocitos inmaduros fueron identificados siguiendo lo propuesto por Ghillerme et al., 
(2008): 
* Deben tener un citoplasma de color gris azulado con el núcleo más redondo y más 
grande que los eritrocitos maduros. 
Se calcularon frecuencias media por población y se compararon estos valores entre 
sitios mediante pruebas no paramétricas (Kruskal Wallis). 
Finalmente los biomarcadores genéticos y citotóxicos fueron evaluados por especie, 
por sitio en función de las variables ambientales medidas por medio de un análisis de 
correspondencia canónica. En caso de la especie H. cordobae también se incluyó en el 





‰ MN o ANE   = Número de células que contienen MN o ANE × 1000 
                                     Número total de células contadas 
 






3.5.6 Biomarcadores de comportamiento trófico en larvas  
Para conocer la disponibilidad del recurso trófico, el área de botánica realizó un  
análisis cualitativo de muestras de perifiton: epilíton (rocas), epifíton (macrofitas), 
epipelon (sedimento) y de episammon (arena), bajo microscopio óptico, para ello se colocó 
una alícuota de 0,3 ml y se reconocieron los taxones en un aumento de 40x. 
En el laboratorio bajo lupa binocular, se extrajo el intestino de las larvas al cual se 
le midió el ancho y la longitud total. El mismo se dividió en 3 partes iguales y el primer 
tercio se colocó en 10 ml de agua destilada con unas gotas de formol al 40% para su 
posterior recuento de algas. 
Los ítems alimenticios fueron identificados a nivel de género con microscopio 
óptico a 40x. Los nombres de los géneros fueron actualizados teniendo en cuenta a 
Spaulding et al., (2010), Komárek y Hauer (2013) y Guiry y Guiry (2014). Los conteos se 
realizaron por métodos directos con porta y cubreobjetos de 24x50 mm siguiendo 
transectas (Gómez et al., 2009, Rimet y Bouchez, 2011). La unidad de conteo fue el 
organismo (unicelular, colonial, cenobial) y para las algas filamentosas, una longitud de 30 
µm fue contada como una única célula (Hill et al., 2000). La estimación de la densidad 
algal se realizó siguiendo a Villafañe y Reid (1995). Se obtuvieron los porcentajes de 
frecuencia de ocurrencia (FO %, porcentaje de individuos que consumieron determinada 
categoría presa), se estimaron los totales y las frecuencias numéricas N (%) de los distintos 
ítems alimenticios cuantificables. 
Se construyeron curvas de rango-abundancia para analizar y mostrar de manera 
gráfica la dominancia de algunos grupos y la presencia de especies raras, y si estas 
relaciones cambiaban entre los ambientes o entre especies.  
Todos los taxones algales identificados, fueron asignados a tres gremios 
morfológicos (Figura 15), alto perfil, bajo perfil y móviles, propuestos por Passy (2007) y 
Passy y Larson (2011). Específicamente, las algas que se elevan a muy poca altura del 
sustrato, ya sean inmóviles (adnatas, postradas, erectas y células solitarias, colonias 
pequeñas y cenobios) o diatomeas de movimiento lento, constituyen el gremio de BAJO 
PERFIL. Las algas unicelulares, coloniales o filamentosas que se extienden a mayor altura 
sobre el sustrato, conforman el gremio de ALTO PERFIL y las diatomeas birafidales de 
movimiento rápido o algas no diatomeas flageladas al gremio MÓVILES.  
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Se realizaron análisis de varianza (ANOVA) para comparar la abundancia y la 
proporción de algas asignada a cada gremio morfológico dentro de las especies estudiadas. 
 
 
a= ALTO PERFIL 
b= MÓVILES 
c y d= BAJO PERFIL 
Figura 15. Representación gráfica de los gremios Morfológicos.  
Figura tomada de Kelly (2013) 
 
De acuerdo a Rimet y Bouchez (2011), los taxones consumidos fueron asignados a 
5 clases considerando su biovolumen (en µm3): C1 consta de taxones con menos de 99 
µm3, C2 entre 100 y 299 µm3, C3 entre 300 y 599 µm3, C4 entre 600 y 1499 µm3 y C5 
mayor que 1500 µm3. Se realizaron análisis de varianza (ANOVA) para comparar la 
abundancia y la proporción de algas asignada a cada tamaño en la dieta de cada especie.  
Los atributos estructurales (diversidad y riqueza) fueron calculados usando la 
técnica de rarefacción, debido a que las muestras analizadas presentan valores de 
abundancias muy diferentes en los hábitats. Esta técnica permite la comparación de la 
riqueza y diversidad en diferentes ambientes, independientemente del tamaño de la 
muestra. Además, el tamaño de la muestra se evaluó mediante las curvas de rarefacción, 
utilizando el software Estimates versión 9.1.0 (Colwell, 1997). La aplicación del método 
de rarefacción es necesaria para evitar errores de interpretación, ya que es posible realizar 
las distintas comparaciones entre dietas, considerando idénticos tamaños muestrales. El 
procedimiento de este método que permite equiparar las abundancias, es el de “rarificar” 
las muestras. 
En el caso de las larvas de las dos especies (R. arenarum e H. cordobae) que se 
encontraban en sintopia, se calculó el solapamiento de dietas utilizando el índice de Pianka 
(Pianka, 1973). Los valores de solapamiento de 1,0 indican dietas idénticas o volumen de 





los alimentos, mientras que los valores de solapamiento de 0 indican total disimilitud en 
los productos alimenticios. Se estableció valores intermedios como propone Peltzer et al., 
(2010) en los siguientes niveles: alto (> 0,7), intermedio (0,4 a 0,7) o bajo (<0,4). 
Los datos de abundancia y riqueza algal consumida por los renacuajos de 
Hypsiboas cordobae, fueron evaluados en cada sitio de muestreo en función de las 
variables ambientales a través de un análisis de correspondencia canoníca.  
 
3.5.7 Hemoparasitos  
La presencia de hemoparasitos intra y extracelulares se realizó en los extendidos de 
sangre periférica siguiendo la bibliografía específica (Žičkus, 2002; Cabagna et al., 2009, 
2014). Donde, el reconocimiento fue de acuerdo a la posición, forma y morfología. Debido 
a que la mayoría de los tripanosomas de diferentes regiones geográficas son polimórficos 
(Bardsley y Harmsen, 1973; Desser, 2001), se sugiere denominar a estos parásitos como 
Trypanosoma sp. cuando solo se cuenta con extendidos sanguíneos para su identificación. 
 
Se calcularon dos parámetros de acuerdo a Korzh y Zadorozhnyaya (2013): 
I) Grado de infestación: como la proporción de individuos infestados en relación 
al número total de individuos analizados. 
II) Intensidad de infestación: como la cantidad de eritrocitos infestados con 
respecto a 1000 células observadas. 
La parasitemía se consideró discreta cuando 3% o menos de los eritrocitos estaban 
infectados y grave cuando el igual o mayor que  el 4% de los eritrocitos estaban infectados 
(Korzh y Zadorozhnyaya, 2013). 
La intensidad de infección de los hemoparásitos extracelulares se calculó como el 
número de parásitos por cada 100 campos bajo microscopio en 40x. Se consideró “alta 
intensidad”  cuando por cada 100 campo se registran tres o más hemoparásitos  y “baja 
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3.5.8 Trabajo experimental: Prueba de AMPHITOX modificado  
Toma de muestras: Las muestras de agua se obtuvieron de (1) Arroyo Los Cerros 
Negros antes de la mina, (2) Arroyo Los Cerros Negros a la altura de la mina (3) Aº Los 
Vallecitos y (4) Las Piletas de decantación, en bidones plásticos de 5 lts, los cuales fueron 
transportados al laboratorio.   
Obtención de embriones: Después de las primeras lluvias durante el mes de 
octubre se seleccionó al azar un amplexo de R. arenarum de la población que se encuentra 
en la “Charca las Brujas” ubicada en el campus de la Universidad Nacional de Río Cuarto 
donde se extrajo un 5% del total de la puesta. Posteriormente fue colocada en bandejas 
plásticas con agua para observar su desarrollo. Una vez que los embriones alcanzaron los 
estadios 20-25 de Gosner (1960) se seleccionaron al azar 240 embriones, para la 
realización del bioensayo. 
Prueba de toxicidad: Se tomaron al azar 10 larvas y el bioensayo se realizó por 
duplicado para cada sitio. Las larvas fueron colocadas en placas de Petri de vidrio con 100 
ml de las muestras de agua superficial tomada de cada uno de los sitios con 4 
concentraciones diferentes: 25%, 50%, 75% y 100%, utilizando para ello agua destilada.  
Los controles por duplicado se realizaron con agua potable declorada.  
Las muestras fueron mantenidas en laboratorio a temperatura ambiente con una 
renovación de las soluciones cada 24 hs, suministrando lechuga hervida “ad libitum” como 
alimento. 
La supervivencia embrionaria y mortalidad se registró diariamente durante 14 días 
para evaluar la exposición crónica de los individuos a las diferentes muestras. Al finalizar 
el experimento se registró la longitud total de las larvas, las malformaciones y 
posteriormente se extrajo una muestra de sangre directamente del corazón para el análisis 
de los biomarcadores genéticos. 
Los datos obtenidos fueron tratados mediante comparaciones entre tratamientos, 
utilizando ANOVA, previo chequeo de los supuestos de normalidad (test Shapiro-Wilks) y 
homogeneidad de varianzas (test Levene). En caso de dar diferencias significativas se 
realizaron pruebas a posteriori (Tukey). Todos los cálculos fueron realizados utilizando 
InfoStat (Di Rienzo et al., 2012), con un nivel de significancia de p < 0.05. 
 





















Los resultados que se muestran a continuación corresponden a los muestreos 
realizados entre septiembre a marzo (periodo de actividad de las especies estudiadas) de 
2013 a 2016. Lo primero que se presenta es una descripción de los sitios, luego las 
variables de hábitat y finalmente los datos obtenidos para cada biomarcador. Dentro de 
cada biomarcador se presenta los resultados obtenidos para cada estadio (Larva – 
Metamorfoseado – Adulto) por especie (Rhinella arenarum e Hypsiboas cordobae). 
 
4.1 Caracterización de los sitios de muestreo 
Los sitios fueron reconocidos en el campo donde se relevaron variables 
relacionadas a la caracterización y descripción del hábitat (Tabla 1). La distancia de los 
sitios al campamento minero fue variable, siendo el arroyo Hylas el más distante fuera del 
campamento.  
En cuanto a las variables hidráulicas; la profundidad y el ancho del cauce fue 
similar en los Arroyos, pero en las Piletas de decantación se registró una profundidad muy 
elevada. Por otro lado, la velocidad de corriente varió entre los sitios, con los valores 
máximos en A°CNa y mínimos en A°H un arroyo de primer orden. Las barrancas de 
mayor altura y las pendientes más pronunciadas se registraron en A°CNa y A°CNm (Tabla 
1). 
El mayor porcentaje de cobertura del suelo registrado fue en A°V y A°H debido 
principalmente a la presencia de cortaderas y numerosas especies de gramíneas (pastizal de 
altura). Mientras que el menor porcentaje se observó en las Piletas de decantación ya que 
solo se encuentra vegetación palustre semisumergida (Figura 12). 
Durante el recorrido de los sitios se registró la presencia de dos especies exóticas. 
En la temporada 2016 se registró por primera vez la presencia de individuos adultos de 
Lithobates catesbeianus (rana toro) vocalizando en las Piletas de decantación. Por otro 
lado, en A°CNa y A°V se registró la presencia de Oncorhynchus mykiss (trucha arcoíris) 
en más de una ocasión. 
La actividad antrópica en los sitios de estudios fue variable siendo algunos sitios 
más antropizados que otros. Por ejemplo el A°CNm y las PD son los que más intervención 
antrópica presentan, ya que sobre el A°CNm se encuentra una planta de molienda de roca, 





puentes, habitaciones, comedor, etc. El A°CNa y A°V presentan baja actividad antrópica. 
En el primer sitio podemos citar a la extracción de minerales y en el segundo las bombas 
de extracción de agua utilizada en el proceso de flotación de la fluorita y depósito de 
chatarra. Finalmente, el arroyo las Hylas es el sitio con escasa actividad antrópica (Tabla 
1). 
 
Tabla 1. Variables de caracterización y descripción de cada sitio de muestreo 
 A°H A°V A°CNa A°CNm PD 
Tipo de roca 
madre 













sitio a la mina 
(m) 
1750 600 1100 150 100 
Profundidad del 
cauce (cm) 
20 35 22 18 200 
Ancho de cauce 
(m) 
2,9 4 4.5 5.5 - 
Velocidad de 
corriente m/min 
5.6 8.1 15.6 8.9 - 
Borde Vegetado 
(%) 
85 65 50 30 15 
















































chatarra y bombas 
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4.2 Variables físico-químicas 
En la Figura 16 se puede observar los registros de lluvia desde el 2014 al 2016 en la 
zona de muestreo. El año 2015 fue el más lluvioso con una media anual de 1190 
milímetros, siendo los meses de verano los que aportan mayor cantidad de milímetros. En 
el gráfico se puede apreciar la faltante de datos para los meses de enero a agosto 
correspondiente al año 2014, esto se debe a que en ese periodo la estación meteorológica 
no estaba instalada en el campamento. 
 
 
Figura 16. Precipitaciones mensuales por año de muestreo en la mina los Cerros Negros  
 
 
Con respecto a los valores medios de los parámetros físico-químicos del agua 
superficial se muestran en la Tabla 2 y Figura 17. La temperatura del agua vario entre 
sitios (F4, 100=5,70; p<0,0001), los arroyos mostraron valores similares, mientras que las 
Piletas de decantación presentaron valores mayores de temperatura (Tabla 2). Teniendo en 
cuenta los años (Figura 12) vemos un comportamiento similar en todos los sitios, excepto 
para el sitio las Piletas de decantación en el año 2015, donde se registró temperaturas por 
debajo de los 20 °C. 





Con respecto al pH este parámetro mostro diferencias entre los sitios estudiados (F4, 
100=22,68; p<0,0001). Los arroyos que circulan por roca granítica (con alto contenido de F-
), presentaron valores de pH promedio de 7,70,  mientras que los arroyos que circulan por 
roca metamórfica (con bajo contenido de F-) no se diferenciaron entre ellos con un valor 
promedio de 8,40 (Figura 12). En el ambiente artificial (Piletas de decantación) el valor de 
pH promedio fue de 8,60, similar a los arroyos del ambiente metamórfico (Figura 12).  
Otro parámetro medido fue el porcentaje de oxígeno disuelto en agua, el cual 
proviene de la fotosíntesis y de la atmósfera. Esta variable fue registrada en todos los sitios 
a partir del año 2015. No se observan diferencias entre sitios (F4, 100=1,78; p=0,10), pero al 
compararlos entre años, observamos diferencias entre sitios, arroyos las Hylas y Las Piletas 
de decantación muestran los valores más bajos para el año 2015 (Figura 12). 
Las demás variables medidas mostraron diferencias significativas entre sitios: 
sólidos disueltos totales (Kruskal-Wallis, H=28,69; p<0,0001), salinidad (K-W, H= 36,93; 
p<0,0001) y conductividad (K-W, H= 58,04; p<0,0001). Los arroyos que circulan sobre 
ambiente metamórfico presentaron valores de conductividad similares  que los que circulan 
sobre granito, diferenciándose ambos ambientes de Las Piletas de decantación. En este 
último sitio, los mayores valores de conductividad fueron registrados en el año 2013 pero 
fueron decayendo al paso de los años registrando el menor valor el año 2016 (Figura 12). 
Un comportamiento similar a la conductividad mostro la salinidad (Figura 12). Los sólidos 
disueltos totales fueron similares en los arroyos, pero muy variables en las Piletas de 
decantación. La salinidad fue similar en los arroyos y al igual que las otras variables, Las 



























































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Figura 17. Gráfico de puntos de las variables físico-químicas registradas in situ en los diferentes años 
de  muestreos. AºH = arroyo Las Hylas, AºV = arroyo Los Vallecitos; AºCNa= Los Cerros Negros antes 
de la mina; AºCNm = arroyo Los Cerros Negros mina; PD = Piletas de Decantación. 
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de  muestreos. AºH = arroyo Las Hylas, AºV = arroyo Los Vallecitos; AºCNa= Los Cerros Negros antes 
de la mina; AºCNm = arroyo Los Cerros Negros mina; PD = Piletas de Decantación. 
 





En la Tabla 3 se muestra el análisis físico-químico de laboratorio de las muestras de 
aguas superficiales de los periodos 2013 - 2015 de los sitios de estudio. En dichas 
temporadas no se detectaron en las muestras de agua nitritos (NO2
-) y nitratos (NO3
-). 
En general, las muestras de arroyos sobre roca metamórfica presentan 
concentraciones más elevadas en los iones HCO3
- y SO4
-2 con respecto a las localizadas en 
ambiente granítico (Tabla 3).  
Las menores concentraciones del ión Cl- corresponden a las muestras ubicadas 
sobre el A° Los Vallecitos circulando por roca metamórfica.  
En Cerros Negros mina la mayoría de los iones medidos en agua en el año 2015 
presentaron valores muy altos con respecto a años anteriores.  
 
Tabla 3. Análisis físico-químico de laboratorio 










































AºH 2013 0,0 107,5 22,4 4,3 7,6 1,0 22,4 6,8 0,0 0,0 0,2 0,0 84 
 
AºV 
2013 3,6 76,3 25,2 4,3 8,0 1,0 19,2 2,4 0,0 0,0 0,2 0,0 58 
2014 0,0 65,0 24,8 2,9 6,6 0,7 12,0 4,9 0,0 0,0 0,3 1,0 50 
2015 0,0 85,0 16,3 2,9 8,9 0,4 16,0 6,8 0,0 0,0 0,5 2,0 68 
AºCNa  
2014 0,0 12,5 6,1 2,9 4,1 0,4 2,4 1,0 0,0 0,0 0,3 2,0 16 
2015 0,0 25,0 9,8 2,9 6,8 0,1 4,0 2,0 0,0 0,0 1,8 6,0 18 
 
AºCNm  
2013 0,0 27,5 9,4 2,9 6,7 0,3 4,8 2,9 0,0 0,0 2,6 0,0 24 
2014 0,0 17,5 7,1 2,9 4,6 0,3 4,0 1,5 0,0 0,0 1,2 2,0 16 




2013 0,0 545 123,4 542,9 618,8 11,1 17,6 8,8 0,0 0,0 16,8 4,0 80 
2014 0,0 205,0 80,7 214,3 226,5 8,1 19,2 4,9 0,0 0,0 11,6 2,0 68 
2015 0,0 290,0 150,5 428,6 433,8 17,0 33,6 8,3 0,0 0,0 4,0 3,0 118 
AºH = arroyo Las Hylas; AºV = arroyo Los Vallecitos; AºCNa= arroyo los Cerros Negros antes de la mina y AºCNm = 
arroyo Los Cerros Negros mina y PD = Piletas de decantación. Dza= Dureza 
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Los cationes mayoritarios, Na+, K+, Ca+2 y Mg+2, poseen concentraciones mayores 
en los efluentes de las Piletas de decantación y en los arroyos del ambiente metamórfico.  
El ión fluoruro en aguas de ambientes metamórficos se encuentra en 
concentraciones media de 0,30 mg/l, mientras que en ambiente granítico la concentración 
media es de 1,60 mg/l. 
En la Tabla 4 se muestra la clasificación geoquímica del agua obtenida a partir de 
las determinaciones físico-químicas realizadas en laboratorio.  
 
Tabla 4. Clasificación del agua de los sitios muestreados. AºH = arroyo Las Hylas; AºV = arroyo 
Los Vallecitos; AºCNa = arroyo Los Cerros Negros antes de las mina; AºCNm = arroyo Los Cerros Negros 
en la mina y PD = Piletas de decantación. 
Sitio Por salinidad Por dureza Geoquímica 
AºH Dulce Algo Dura Bicarbonatada Cálcica 
AºV Dulce Algo dura Bicarbonatada Cálcica 
AºCNa  Dulce  Blanda Bicarbonatada-Sulfatada Sódica Cálcica 
AºCNm Dulce Blanda Bicarbonatada Sódico-Cálcica 
PD Dulce Algo Dura Clorurada-Bicarbonatada Sódica 
 
El análisis de Componentes Principales (ACP) y el Biplot realizado con las medias 
de las variables ambientales medidas in situ y las químicas de laboratorio se muestran en la 
Tabla 5 y Figura 18. Con las dos primeras componentes es posible explicar el 90% de la 
variación total. Los autovectores (e1 y e2) muestran los coeficientes con que cada variable 
original fue ponderada para conformar las componentes principales CP1 y CP2 (Tabla 4). 
Para la construcción de CP1, carbonatos y oxígeno disuelto reciben pesos negativos, 
mientras que el resto de las variables presentan pesos positivos altos y el resto de las 
variables tienen casi el mismo peso incluido la temperatura. En la CP2 se observa que las 
variables que presentan mayor variabilidad son el calcio y dureza (pesos positivos más 
altos) junto al arsénico y oxígeno disuelto (pesos negativos más altos). En el Biplot (Figura 
18) la primera componente (CP1) separa el oxígeno disuelto y los carbonatos del resto de 
las variables, por lo tanto la mayor variabilidad entre los sitios podría ser explicada por las 
concentraciones de dichas variables. Asociados a dichos compuestos se encuentran los 





sitios Los Vallecitos, Arroyo Las Hylas, arroyo Cerros Negros antes de la mina y arroyo 




Figura 18. Biplot de las variables ambientales y los sitios muestreados 
Tabla 5: Valores de los autovectores de las componentes principales. 
En “negrita” se destacan los valores positivos y negativos más altos 
vectores 
Variables e1 e2 
T agua 0,26 -0,21 
pH 0,23 0,26 
SDT 0,29 0,06 
Conduct 0,28 -0,10 
Sal 0,29 -0,08 
CO3 -0,06 0,15 
HCO3- 0,29 0,01 
SO4= 0,29 -0,03 
Cl 0,28 -0,13 
Na 0,28 -0,13 
K 0,28 -0,10 
Ca 0,17 0,44 
Mg 0,22 0,34 
F- 0,27 -0,17 
As 0,18 -0,40 
Dureza 0,19 0,41 
Oxígeno Disuelto -0,11 -0,35 
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4.3 Biomarcadores morfológico  
Las medidas corporales (longitud total, peso y condición corporal) de larvas, 
metamorfoseados y adultos de cada sitio donde se registraron las especie R. arenarum e H. 
cordobae, se muestran a continuación.  
 
4.3.1. Rhinella arenarum (Hensel, 1867) 
4.3.1.1 Larvas 
Larvas de esta especie solo se registró en las Piletas de decantación. Los valores 
medios de Longitud total (mm) para cada grupo según Gosner (1960) son Grupo 1: 15,24 ± 
2,82; Grupo 2: 27,96 ± 4,41 y Grupo 3: 29,16 ± 3,79. 
4.3.1.2. Metamorfoseados 
Al igual que las larvas de esta especie, se han colectado metamorfoseados entre el 
estadio 44 - 46 de Gosner, únicamente en las Piletas de decantación. Estos individuos 
presentaron un peso promedio de 0,102 ± 0,021gr y una longitud total hocico cloaca de 
9,56 ± 0,75 mm. 
4.3.1.3. Adultos  
En la Tabla 6 y Figura 19 se muestran los valores medios del largo hocico-cloaca 
(LHC) el peso (P) y Condición Corporal (CC) registrados en los adultos de R. arenarum 
para cada sitio de muestreo. Para esta especie se midieron: 21 (20♂ - 1♀) en las Piletas de 
decantación, 21 (4♂ - 17♀) en el arroyo Los Vallecitos y 27 (16♂ - 11♀) en el Aº Los 
Cerros Negros mina. Los machos al compararlos por sitio en cuanto a su largo hocico-
cloaca, vemos que no se diferencian entre sitios (H= 1,52; p=0,46), mientras que para el 
peso, existe diferencia entre sitios (F2, 37= 10,36; p < 0,001) siendo los individuos de Las 
Piletas de decantación los de mayor peso. Las hembras del sapo común no se diferenciaron 
entre sitios para ninguna de las variables medidas (LHC: F2, 26=0,01; p=0,98; P: F2, 26=0,01; 
p=0,99). 
Es importante mencionar que durante este tiempo de muestreo se han recapturado 3 
individuos en el arroyo Cerros Negros mina, 2 en los Vallecitos y un individuo en las 
Piletas de decantación. 





Tabla 6. Valores medios para el largo hocico-cloaca (LHC), Peso (P) y Condición corporal (CC) por 
sexo para R. arenarum. 
 Sitio 
Macho Hembra 
LHC P CC LHC P CC 
AºV 83,49±15,32








PD 94,07±9,97 95,03±18,24*  0,12±0,07 103,22±5,64
  108,40±13,13  0,10±0,01 




Figura 19. Valores medios del largo hocico-cloaca (LHC) el peso (P) y Condición Corporal (CC) 
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4.3.2. Hypsiboas cordobae (Barrio, 1965) 
4.3.2.1. Larvas 
En el Figura 20 se muestra la longitud total en milímetros de las larvas capturadas 
en cada sitio de muestreo, clasificadas por grupos según la tabla de Gosner (1960). No 
todos los grupos están representados en los sitios. 
Las larvas pertenecientes al grupo 1 son muy diferentes entre sitios siendo las del 
arroyo Los Vallecitos las de mayor longitud y las de las Piletas de decantación la de menor 
longitud, sin embargo esta diferencia no es estadísticamente significativa (K- W, H= 1,50; 
p=0,22). En general, la longitud total de los renacuajos de los arroyos sobre roca 
metamórfica (A°H y A°V) es muy parecida entre sí.  
El sitio arroyo Las Hylas es el único donde se encuentran representados todos los 
grupos de larvas. 
 
 
Figura 20. Longitud total (LHC) de larvas de H. cordobae en cada sitio de muestreo.  
AºH= arroyo Las Hylas; AºV= arroyo Los Vallecitos; PD= las Piletas; Los numeros indican el 
grupo al que se asignaron (ver materiales y método). 
 
  






Durante los periodos de muestreo no se colectaron recién metamorfoseados de H. 
cordobae en ninguno de los sitios analizados. 
 
4.3.2.3. Adultos   
En la Tabla 7 y Figura 21, se muestran los valores medios del largo hocico-cloaca 
(LHC), peso (P) y condición corporal (CC) registrados en los adultos de H. cordobae para 
cada sitio donde se registró la especie. Se capturaron: 36 individuos (28♂ - 8♀) de H. 
cordobae en el sitio Aº Las Hylas, 32 en las Piletas de decantación (25♂ - 7♀), 21 en el Aº 
Los Vallecitos (16♂– 5♀) y 14 ♂ en el Aº Los Cerros Negros antes de la mina.  
Con respecto a las variables morfométricas se observa que en cuanto al LHC y la P 
de los machos, existen diferencias entre sitios (LHC: F3, 67= 19,64 p<0,001; M: F3, 67= 9,46 
p<0,001; Tabla 6).  
En cuanto a la LHC de las hembras de H. cordobae se observan diferencias entre 
sitios (LHC: F2, 17=6,59 p<0,01) mientras que el peso no fue diferente (F2, 17=2,41; p=0,11. 
Tabla 6). 
 




LHC P CC LHC P CC 
AºH 43,09 ± 3,70* 7,19 ± 1,59 * 0,09 ± 0,02 45,27 ± 6,81* 10,00± 3,93  0,10± 0,02* 
AºV 50,86 ± 2,90  9,88 ± 1,73 0,07 ± 0,01 54,09 ± 2,57
  13,20 ± 1,64 0,08 ± 5,0E-03 
AºCNa 51,00 ± 3,95 8,55 ± 2,54 0,07 ± 0,02 sd sd sd 
PD 47,84 ± 3,24
 
 9,96 ± 2,19
 
 0,09 ± 0,01 52,26 ± 2,39  12,71 ± 2,14  0,09 ± 0,01 
AºH = arroyo Las Hylas; AºV = arroyo Los Vallecitos; AºCNa = arroyo Los Cerros Negros antes; PD = Piletas de 










Figura 21. Valores medios del largo hocico-cloaca (LHC), peso (P) y condición corporal (CC) 
registrados en los adultos de H. cordobae para cada sitio muestreado. 
 
4.3.2.4. Anormalidades  
Se observaron anormalidades morfológicas en las dos especies. En R. arenarum 
(sapo común) solo los adultos mostraron anormalidades (Figura 22), mientras que en  H. 
cordobae (ranita trepadora) las anormalidades fueron observadas solo en la etapa  larval 
(Figura 23). 
En R. arenarum se registraron 4 tipos de anormalidades morfológicas diferentes y 
dos anomalías mixtas (Tabla 8, Figura 22). De un total de 43 individuos adultos de R. 
arenarum capturados en las Piletas de decantación el 6,97% presento algún tipo de 
anormalidad, para el sitio arroyo Los Vallecitos el 4% de 25 individuos capturados y en el 
sitio arroyo Los Cerros Negros mina el 15,62% de 32 individuos presento algún tipo de 
anormalidad (Tabla 8).  





La comparación estadística entre sitios mostro que las anomalías no fue 




Tabla 8. Anormalidades morfológicas en Rhinella arenarum por sitio muestreado. Los valores 
indican el porcentaje relativo de cada tipo de anormalidad con respecto al número total de 
anormalidades en la categoría, con el número de cada anormalidad enumerado entre paréntesis. 
Tipo de anormalidad Porcentaje relativo de todas las anormalidades 
morfológicas (n) 
 
AºV AºCNm DP Todos los sitios 
Sindactilia 
- - 33.3 (1) 1 
Ectrodactilia 
- - 33.3 (1) 1 
Polidactilia 
100 (1) 40 (1) 33.3 (1) 3 
Microftalmia 
- 20 (2) - 2 
Mix: Sindactilia + Ectrodactilia 
- 20 (1) - 1 
Mix: Sindactilia + Ectromelia  
- 20 (1) - 1 
Porcentaje de individuos con 
anormalidades  sobre el total 
capturado 
4 (1) 15.62 (5) 6.97 (3) 9 
 




Figura 22. Algunas de las anormalidades morfológicas registradas en individuos de R. 
arenarum. A la izquierda se muestra la fotografía y a la derecha la placa radiográfica 





En larvas de H. cordobae se registraron tres tipos de anormalidades morfológicas 
(Figura 23). En el sitio Las Piletas de decantación del total de larvas observadas (n=27) un 
74% presento algún tipo de anormalidad morfológica. El intestino enroscado en dos 
espirales diferentes (Fig. 23 a) se presentó con una frecuencia del 25,9%, además en 
frecuencias altas (80%) las larvas de este sitio presentan una pigmentación más clara que 
las de los otros sitios (Fig. 23 c). En el sitio arroyo Los Cerros Negros antes la anormalidad 
cola bifurcada (Fig. 23 b) fue rara ya que se presentó con frecuencias baja en la muestra, 
7,14 % del total de larvas analizadas (n=28). La comparación estadística entre sitio mostro 




Figura 23. Anormalidades morfológicas registradas en larvas de H. cordobae a) Intestino 
doble espiralado sitio las Piletas de decantación, b) Cola bifurcada sitio arroyo Los Cerros 
Negros antes de la mina c) ausencia de pigmentación izquierda larva de las Piletas de 
decantación, derecha larva de Los Cerros Negros antes de la mina. 
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4.4 Biomarcadores de comportamiento trófico en larvas  
Se analizaron un total de 20 renacuajos entre los estadios 36-38 de Gosner (1960), 8 
renacuajos para el sitio las Piletas de decantación, 7 renacuajos de H. cordobae para 
arroyos que circulan sobre roca metamórfica y 5 renacuajos de H. cordobae para arroyo 
Cerros Negros (roca granita). A partir de la riqueza y abundancia de algas registradas en el 
intestino, se realizó una ordenación de las muestras mediante un escalamiento no métrico 
multidimensional (Non-metric multidimensional scaling, NMDS). Esta ordenación se 
realizó, para describir las diferencias en las comunidades de algas según el sitio de 
muestreo. En la Figura 24, se muestra el resultado del NMDS, donde se puede observar 
que las larvas de H. cordobae de los arroyos Los Vallecitos y Las Hylas, se diferencian de 
las larvas de H. Cordobae y R. arenarum del sitio Las Piletas de decantación, pero no se 
diferencian entre ellas, en función de las algas consumidas. Por este motivo para los 
análisis siguientes las larvas de los sitios arroyo Los Vallecitos y Las Hylas fueron 
agrupadas y denominadas como larvas de arroyos metamórficos. 
 
 
Figura 24. Análisis discriminante de los distintos ítems alimenticios para las larvas de H. cordobae 
(H) y R. arenarum (R) de los sitios Aº Los Vallecitos, Aº Las Hylas y Las Piletas de decantación. 
Valor  de Stress  0.103. HV= H. cordobae, arroyo Los Vallecitos; HC= H. cordobae, arroyo Las Hylas; HP= 
H. cordobae, Las Piletas; BP=  R. arenarum, Las Piletas.  
 





Las curvas de Rarefacción de las dos especies se presentan en la Figura 25. Estas, 
muestran que las curvas parecen haber alcanzado una asíntota para ambas especies, es 
decir que por más que se analicen más intestinos la riqueza de algas consumidas por sitio 
no va cambiar. 
 
 
Figura 25. Curvas de rarefacción de las dos especies R. arenarum e H. cordobae. 
 
En la Tabla 9 se presenta el análisis cualitativo de las muestras de vegetación, 
guijarros y sedimento para cada sitio. La X indica presencia y la celda pintada indica los 
géneros más abundantes en la muestra. 
El análisis cualitativo muestra, que el arroyo Los Vallecitos, el cual discurre por 
roca metamórfica, es el que presenta mayor riqueza, con un total de 32 géneros, siendo los 
más abundantes Zygnema sp, Cymbella sp y Navicula sp. Mientras que el arroyo Los 
Cerros Negros, el cual todo su recorrido lo hace sobre roca granítica, presento una menor 
riqueza (22 géneros) donde Zygnema sp y Cymbella sp son los más abundantes. 
En cuanto al sitio las Piletas de decantación, este fue el que menor riqueza exhibe 
(13 géneros) siendo los géneros más abundantes Achnanthidium sp, Encyonopsis sp, 
Navicula sp y Nitzschia sp pertenecientes a la división Ochrophyta y el género Euglena sp 
del Phylum Euglenozoa. Géneros de la división Charophyta, no se contabilizaron en este 
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División Cyanobacteria     
Aphanocapsa sp - - X - 
Coleodesmium sp X - X - 
Merismopedia sp - - X - 
Microcystis sp - - - - 
Oscillatoria sp X X X X 
Cyanophyceae sp  X - - 
División Chlorophyta     
Ankistrodesmus sp - - X - 
Bulbochaete sp - - - X 
Chlorococcales sp X X - - 
Desmodesmus sp - - X - 
Monoraphidium sp - - X X 
Oedogonium sp X - X X 
Oocystis sp - - X - 
Scenedesmus sp X - X X 
Ulothrix sp - - X X 
División Charophyta     
Closterium sp - - - X 
Cosmarium sp X - X X 
Desmidium sp - - - X 
Euastrum sp - - - X 
Mougeotia sp - - X X 
Pediastrum sp - - X - 
Spirogyra sp - - X X 
Staurastrum sp - - X X 
Zygnema sp - - X X 
Phylum Euglenozoa     
Euglena sp - X - - 
División Ochrophyta     
Achnanthidium sp X X X X 
Amphipleura sp X - X - 
Amphora sp X - X - 
Cocconeis sp X - X - 
Cymatopleura sp X - - - 
Cymbella sp X - X X 
Cymbopleura sp X - - - 
Diploneis sp - - X - 
Encyonema sp - X X - 
Encyonopsis sp - X X - 
Eunotia sp - - - X 
Fragilaria sp X X X X 
Gomphonema sp X  X X 
Hantzschia sp - X - - 















División Ochrophyta     
Karayevia sp - - X - 
Melosira sp X - X - 
Navicula sp X X X X 
Nitzschia sp X X X X 
Pinnularia sp X - - - 
Rhoicosphenia sp - - - - 
Rhopalodia sp - X - - 
Surirella sp X  - - 
Ulnaria sp X X X X 
División Rhodophyta     
Batrachospermum sp X - - - 
 
Los resultados obtenidos indicaron que las algas son los ítems alimenticios 
mayoritarios, presentes en el 100% de los intestinos, principalmente microalgas 
pertenecientes a 44 géneros. Hubo una predominancia de diatomeas, división Ochrophyta 
(95% y 83% R. arenarum e H. cordobae, respectivamente) pero también se registraron 
representantes de Cyanobacteria, Chlorophyta, Euglenozoa, Dinozoa y Ciliophora, esta 
última solamente en la dieta de H. cordobae. En pequeña proporción se encontraron 
formando parte de la dieta, restos de tejidos de plantas, estructuras reproductivas de hongos 
y rotíferos. 
El análisis de la dieta de los renacuajos de R. arenarum e H. cordobae del sitio las 
Piletas de decantación reveló que la abundancia de algas consumida era muy diferente, con 
una mayor densidad en el intestino de las larvas de H. cordobae (Figura 26). En la dieta de 
R. arenarum la abundancia de los géneros más común era de menos de 50.000 individuos 
por cm2, mientras que en las larvas de H. cordobae del mismo sitio, y de Los arroyos la 
abundancia de los géneros más consumida estaba por encima de los 200.000 individuos por 










Figura 26. Diagramas de rango abundancia (Ni) para los ítems alimenticios de larvas de R. 
arenarum e H. cordobae del sitio las Piletas de decantación. 
 
Los renacuajos de H. cordobae de los arroyos muestran diferencias en cuanto a la 
abundancia de ítems alimenticios consumidos (Figura 27) y la riqueza de algas consumidas 
(Figura 28). Estas diferencias se observan en los renacuajos de los arroyos que circulan 
sobre roca granítica (Cerros Negros). 
 
 
Figura 27. Diagrama de rango abundancia (Ni) para de los ítems alimenticios de larvas de H. 
cordobae de Los arroyos sobre roca metamórfica (AM) y de arroyo Cerros Negros sobre roca 
granítica (AG). 






Figura 28. Ordenación de los ítems consumidos por H. cordobae en los arroyos de roca 
metamórfica (H AM) de los de roca granítica (H AG). Valor de Stress:  0.03 
 
 
Se observó también que la composición de la dieta de cada especie fue distinta, con 
diferentes especies dominantes. En la dieta de R. arenarum los géneros más abundantes 
fueron Nitzschia sp. y Achnanthidium sp. que representaron casi el 40% de la composición 
de la dieta (Figura 29). Sin embargo, en la dieta de H. cordobae además de los géneros 
mencionados para R. arenarum, fueron predominantes Navicula sp., Euglena sp., 
Cianobacterias filamentosas y ciliados.  
  





Figura 29. Diagrama de rango abundancia para la proporción (Pi) de los ítems alimenticios de 
larvas de R. arenarum e H. cordobae del sitio Piletas de decantación. 
 
 
En la muestra de H. cordobae de los arroyos que circulan sobre roca metamórfica el 
30% de la dieta era únicamente representantes del género Achnanthidium sp. y el resto de 
los géneros se encontraban por debajo del 15% (Figura 30 A). Mientras que en las 
muestras de H. cordobae de los arroyos que circulan sobre roca granítica el 60 % estaba 
representada únicamente por los géneros Fragilaria sp y Melosira sp y el resto de los 
géneros con una representación por debajo del 15 % (Figura 30 B). 
 
Los atributos estructurales de la comunidad de algas que consumen los renacuajos 
fueron evaluados aplicando el método de rarefacción. En el sitio las Piletas de decantación, 
la abundancia de ítems consumidos por las dos especies mostró diferencias significativas 
(Kruskal-Wallis, H= 6,56; p< 0,01). Los renacuajos de H. cordobae consumen una mayor 














Figura 30. Diagrama de rango abundancia para la proporción (Pi) de los ítems alimenticios de 
larvas de H. cordobae de A) los arroyos que circulan sobre roca metamórfica (A°M) y de B) los 
arroyos que circulan sobre roca granítica (A°G). 
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La diversidad y riqueza en la dieta entre especies para el sitio las Piletas de 
decantación mostraron diferencias significativas (diversidad, F1, 11 = 24,32; p< 0,01 y 
riqueza F1, 11 = 7,01; p< 0,05) con un mayor número de especies consumidas por los 
renacuajos de  H. cordobae. Estos atributos también fueron comparados entre los 
renacuajos de los arroyos que circulan sobre roca metamórfica con los de roca granítica 
mostrando diferencias significativas (diversidad, F1, 11 = 1022,32; p< 0,0001 y riqueza F1, 11 
= 22,90; p< 0,001) siendo los renacuajos del primer sitio los que consumen una mayor 
diversidad de algas. 
 La proporción de individuos de cada gremio en la dieta de las dos especies fue 
diferente  en el sitio las Piletas de decantación (F2, 15 = 3,91; p <0,05 para H. cordobae y F2, 
15 = 25,12; p < 0,0001 para R. arenarum, Figura 31), con una mayor proporción de 
organismos móviles y de bajo perfil en H. cordobae y R. arenarum. Sin embargo, para los 
renacuajos de H. cordobae de los arroyos que circulan sobre roca granítica  la densidad de 
organismos móviles fue mayor (F1, 11 = 11,15; p < 0,05) al igual que los ítems clasificados 
como alto perfil (F1, 11 = 8,10; p < 0,05), mientras que para el bajo perfil la diferencia entre 
arroyos no fue significativa  (F1, 11 = 3,24; p = 0,10). 
 
 
Figura 31. Proporción de cada gremio morfológico para las larvas de R. arenarum (R ar.) e H. 
cordobae (H cor.) de las Piletas  de decantación (PD) y de arroyos metamórficos (A°M) y 
graníticos (A°G). Pi H: proporción del gremio morfológico alto perfil; Pi L: proporción del 
gremio morfologico bajo perfil, Pi M: proporción del gremio morfologico movil.  
 
 





La dieta de R. arenarum mostró una mayor abundancia de los taxones de clases de 
tamaño 1 y 3 (Kruskal-Wallis, H = 20,02; p <0,01); mayor proporción de clase 3 (60%), 
seguido por los organismos de tamaño 1 (30%) (F4, 25 = 80,37; p <0,001). Se encontraron 
resultados similares para la dieta de H. cordobae, con mayor abundancia de organismos de 
las clases de tamaño 1 y 3 (Kruskal-Wallis, H = 19,05; p < 0,001), representando estas 
clases de tamaño (1 y 3) alrededor del 80% de la dieta. En el caso de las larvas de Los 
arroyos que circulan sobre roca metamórfica el consumo más abundante y de manera 
semejante fue de taxones de tamaños 1, 3 y 5 que en proporción representan casi el 90 % 
de los géneros consumidos (Figura 32). Mientras que en arroyos que circulan sobre roca 
granítica el mayor consumo fue de algas de un biovolumen 2 que representa casi un (25%) 
del total consumido seguido del biovolumen 3 y 5. 
La proporción de las clases de tamaño de algas consumidas entre los renacuajos de 
H. cordobae de los arroyos, mostro que son muy diferentes; esta relación es inversa para 
todas las clases entre larvas de arroyos metamórficos y larvas de arroyos graníticos.  
Aunque esta diferencia no es estadísticamente significativa  p>0,05. 
 
 
Figura 32. Tamaño de las algas consumidas por las larvas de R. arenarum e H. cordobae del 
sitio Piletas de decantación (PD) y Arroyos sobre roca metamórfica (A°M) y arroyos sobre roca 
granítica (A°G). Pi 1: proporción tamaño algal 1; Pi 2: proporción tamaño algal 2; Pi 3: proporción 
tamaño algal 3, Pi 4: proporción tamaño algal 4, Pi 5: proporción tamaño algal 5. 
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La superposición del nicho general de las dos especies en las Piletas de decantación 
fue alta (GO = 0,964) y en cuanto al solapamiento específico R. arenarum superpuso de 
forma intermedia a H. cordobae (SO = 0,612), mientras que H. cordobae presento un 
solapamiento bajo en la dieta de R. arenarum (SO = 0,187). 
Finalmente podemos mencionar que las larvas de los arroyos consumen mayor 
cantidad de ítems alimenticios comparados con las de las Piletas de decantación, esto se 
correlaciona con el análisis cualitativo de las muestras de vegetación, guijarros y 
sedimentos donde muestra que los arroyos presentan mayor riqueza comparado con las 
Piletas de decantación en cuanto al perifiton. 
 
4.5. Variables ambientales  versus ecología trófica de larvas   
El análisis de correspondencia canónica (CCA) indicó que la inercia acumulada de 
la relación entre los parámetros del agua y las algas fue del 90 %.  El primer plano factorial 
recoge el 63, 4% de la inercia total de CCA, es suficiente para resumir la información 
sobre la relación entre los parámetros del agua y la abundancia de taxones (Pi> 1%) 
registrados en la dieta de las larvas de H. cordobae de, arroyos que circulan sobre roca 
metamórfica, arroyos de circulan sobre roca granítica y de las Piletas de decantación. 
El TRIPLOT (Figura 33) muestra que el primer eje separa los arroyos que corren 
sobre roca granítica (A°G) de los arroyos que circulan por roca metamórfica (A°M) y las 
Piletas de decantación (PD), mientras que el segundo eje separa al A°M del A°G y PD. 
Colocando cada sitio en un cuartil diferente (Figura 33). El oxígeno disuelto (OxiDi) tiene 
una relación inversa con el resto de los parámetros del agua. A°G se asoció con los géneros 
de algas Gomphonema sp (Gom), Fragilaria sp (Frag) y principalmente con Melosira sp 
(Mel). AºM se asoció principalmente con los taxones algales Cocconeis sp, Cymbella sp 
Denticula sp, Encyonema sp y Ulnaria sp. Mientras que el sitio artificial Piletas de 











Figura 33. Triplot donde se muestran sitios (   ), taxones más abundantes registrados en la dieta 
de larvas (∆: Eug- Euglena sp, Cya- Cyanobacteria sp, Cil- Ciliado sp, Nav- Navicula sp, Nit- 
Nitzschia sp, Phor- Phormidium sp , Ach- Achnanthidium sp, Osc- Oscillatoria  sp, Coc- 
Cocconeis sp, Cym- Cymbella sp , Den- Denticula sp, Encyone- Encyonema sp, Ulm- Ulnaria sp, 
Gom- Gomphonema sp, Frag- Fragilaria sp, Mel- Melosira sp, Eun- Eunotia sp),  y los 
parámetros de agua (las flechas representan la correlación de las variables físicas con los ejes 
canónicos): Carbonato -CO3, Bicarbonato -HCO3, SDT- Solidos disueltos totales, CO3 Ca- 
Bicarbonato de calcio, SO4-Sulfato, S- Salinidad, Cl- Cloro, Ca- Calcio, Cond- Conductividad, 
OxiDi- Oxígeno disuelto. 
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4.6. Biomarcadores Genotóxicos 
Test de Micronúcleos y Anormalidades Nucleares Eritrocitarias 
En sangre periférica de R. arenarum e H. cordobae los núcleos en posición central 
de forma elíptica, de contornos definidos corresponden a eritrocitos normales. Mientras 
que por efecto de algún agente genotóxico se observaron alteraciones en la morfología 
nuclear, cuantificándose eritrocitos micronúcleados (Figura 34 A), escotados (Figura 34 
B), brotados (Figura 34 C), binucleados (Figura 34 D) y globulares (Figura 34 E). Los 
resultados son expresados como frecuencias de micronúcleos (‰ MN) y de anormalidades 
nucleares (‰ ANE). En el caso de las anormalidades nucleares también se expresan como 
el valor medio de la sumatoria de todas las anormalidades registradas. 
 
 
Figura 34. Eritrocitos de sangre periférica de R. arenarum e H. cordobae. A) Eritrocito 
micronúcleado B) Eritrocito escotado C) Eritrocito brotado D) Eritrocito binucleado E) 
Eritrocito globular. Las flechas indican el eritrocito anormal. 100X 





4.6.1. Rhinella arenarum (Hensel, 1867) 
4.6.1.1. Larvas  
Larvas de esta especie solo se recolectaron en las Piletas de decantación. La 
frecuencia de MN de 10 individuos analizados fue de 0,50 ± 0,56 mientras que las ANE 
mostraron frecuencias mayores 14,21 ± 3,63. Como estos resultados no tenían 
comparación con los demás sitios, se realizó una experiencia en el laboratorio con agua de 
los sitios para registrar el efecto sobre las larvas de Rhinella arenarum (ver sección 4.10) 
 
4.6.1.2. Adultos 
En la Tabla 10 se presentan los valores medios de la frecuencia de micronúcleos 
(MN) y anormalidades nucleares (ANE) de 20 individuos adultos por sitio. La influencia 
del sexo sobre estos biomarcadores fue evaluada pero no mostro diferencias significativas 
(p>0,05), por lo tanto los análisis siguientes fue realizado combinando machos y hembras 
como una sola muestra.  
La frecuencia de MN no se diferenció estadísticamente entre sitios (K-W, H=2,80 
p= 0,054). Aunque podemos observar que la población de sapos de las Piletas de 
decantación es la que presenta mayor frecuencia de micronúcleos (Tabla 10, Figura 35). 
En cuanto a las ANE, estas mostraron diferencias significativas entre sitios 
(Kruskal-Wallis H=10,79; p <0,01 Tabla 10, Figura 35) con frecuencias medias mayores 
que la de MN siendo los individuos de las Piletas de decantación y arroyo Los Cerros 
Negros mina quienes presentaron las frecuencias mayores. La anormalidad denominada 
escotada mostro siempre frecuencias mayores que las demás en todos los sitios analizados 
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Tabla 10. Frecuencia media de micronúcleos y anormalidades nucleares en eritrocitos de adultos de 
Rhinella arenarum en cada uno de los sitios de muestreo. 
Sitio ‰ MN 
‰ Anormalidades Nucleares (ANE) 
Escotado  Binucleado  Brotado  Globular ANE totales 
AºV 0,03 ± 0,11 2,48 ± 2,05 0,03 ± 0,11 0,43 ± 0,84 1,85 ± 1,36 4,79 ± 3,19 ** 
AºCNm 0,14 ± 0,28 4,70 ± 3,27 0,0 ± 0,0 1,27 ± 1,60 2,95 ± 2,18 11,34 ± 7,19 
PD 0,30 ± 0,48 6,16 ± 3,27 0,11± 0,22 1,15 ± 1,58 4,36 ± 3,20 8,80 ± 5,80 






Figura 35. Gráfico de barras para la frecuencia de micronúcleos (MN), anormalidades 
nucleares eritrocitarias (ANE) en adultos de R. arenarum  en cada sitio de muestreo.  







































4.6.2. Hypsiboas cordobae (Barrio, 1965) 
4.6.2.1. Larvas 
Alrededor de 20 larvas en cada uno de los sitios fueron analizadas. La frecuencia de 
micronúcleos mostro diferencias entre sitios (Kruskal-Wallis, H= 11.14; p<0.01, Tabla 11), 
con una mayor frecuencia de MN en las larvas del sitio las Piletas de decantación, seguida 
de las larvas del arroyo Los Cerros Negros antes de la mina (Figura 36). Las anormalidades 
nucleares totales no fueron diferentes entre sitios (Kruskal-Wallis, H = 6.38; p =0.09). 
 
Tabla 11. Frecuencia media de micronúcleos y anormalidades nucleares en eritrocitos de larvas de 
Hypsiboas cordobae en cada uno de los sitios de muestreo. 
Sitio n ‰ MN 
Anormalidades Nucleares (ANE) 
Escotado  Binucleado  Brotado  Globular ANE totales 
Aº H  20 0,32 ± 0,51** 4,60 ± 2,66 0,30 ±0,53 0,49 ± 0,91 3,15 ± 3,36 8,53 ± 5,64 
Aº V 20 0,90 ± 1,36 6,40 ± 3,65 0,34 ± 0,57 0,05 ± 0,21 3,35 ± 3,18 10,14 ± 6,49 
Aº CNm 17 1,42 ± 1,09 7,45 ± 6,70 0,39 ± 0,66 0,95 ± 1,50 6,51 ± 4,35 15,32 ± 10,90 
PD 20 1,40 ± 1,35 6,15 ± 5,33 0,43 ± 0,78 0,11 ± 0,28 3,96 ± 2,56 10,66 ± 7,04 
AºH= arroyo las Hylas; AºV = arroyo Los Vallecitos; AºCNm = arroyo Los Cerros Negros mina; PD = Piletas de 
decantación; n=Tamaño de la muestra; MN = micronúcleos; ‰ = Frecuencia en mil. ** p < 0,01. 
 
 
Figura 36. Gráfico de barras para la frecuencia de micronúcleos (MN) y anormalidades 
nucleares (ANE), en larvas de H. cordobae en cada sitio de muestreo.  
Aº H = arroyo Las Hylas; Aº V= arroyo Los Vallecitos; Aº CN= arroyo Los Cerros Negros antes y PD = 
Piletas de decantación.  
Mn
ANE
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4.6.2.2. Adultos  
En la Tabla 12 se presentan los valores medios de la frecuencia de micronúcleos y 
anormalidades nucleares de alrededor de 20 individuos adultos por sitio. La influencia del 
sexo sobre estas variables fue evaluada pero no fue estadísticamente significativa (p >0,05) 
para ningún sitio, por lo tanto en los análisis siguientes la muestra fue la sumatoria de 












Tabla 12. Frecuencia media de micronúcleos y anormalidades nucleares en eritrocitos de adultos 
de Hypsiboas cordobae en cada uno de los sitios de muestreo. 
Sitio ‰ MN 
‰ Anormalidades Nucleares (ANE) 
Escotado Binucleado Brotado Globular ANE totales 
AºH 0,08 ± 0,20 1,62 ± 1,66 0,14 ± 0,30 0,07 ± 0,24 2,08 ± 1,63 3,91 ± 2,85 
AºV 0,29 ± 0,67 2,84 ± 2,24 0,08 ± 0,25  0,12 ± 0,31 2,04 ± 1,28 5,07 ± 3,30  
AºCNa 0,39 ± 0,85 1,30 ± 1,05 0,09 ± 0,23 0,16±0,32 2,01 ± 1,78 3,56 ± 2,08 
PD 0,38 ± 0,58 4,28 ± 3,12 0,08 ± 0,24 1,05± 1,34 3,19 ± 1,83 8,60 ± 5,34** 
AºH = arroyo Las Hylas; AºV = arroyo Los Vallecitos; AºCNa = arroyo Los Cerros Negros antes de la 
mina; PD = Piletas de decantación; ‰ = Frecuencia en mil. ** p < 0,05. 






La mayor frecuencia de micronúcleos la presentan los individuos de las Piletas de 
decantación y arroyo Los Cerros Negros antes de la mina, seguido de arroyo Los 
Vallecitos y por último los individuos del arroyo Las Hylas, aunque esta diferencia no fue 
estadísticamente significativa (Kruskal-Wallis, H= 2,64; p= 0,18. Figura 37).  
En cuanto a las anormalidades nucleares totales, estas mostraron diferencias 
significativas (Kruskal-Wallis, H= 15,11; p< 0,001) al compararlas entre sitios. Siendo los 
individuos de las Piletas de decantación quienes se diferenciaron de los demás sitios. 
Dentro de las anormalidades nucleares (Tabla 11) el tipo escotado y globular son las que 




Figura 37. Gráfico de barras para la frecuencia de micronúcleos (MN), anormalidades 
nucleares eritrocitarias (ANE) en adultos de H. cordobae  en cada sitio de muestreo.  
PD= Piletas de decantación; AºH = arroyo Las Hylas; AºV = arroyo Los Vallecitos; Aº CNa= arroyo Los 
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4.7. Biomarcadores Citotóxicos 
En la Figura 38 se muestran, eritrocitos inmaduros (Figura 38 A), mitóticos (Figura 
38 B) y anucleados (Figura 38 C) registrados en ambas especies. 
 
 
Figura 38. Eritrocitos de sangre periférica de R. arenarum e H. cordobae. A) Eritrocito 










4.7.1. Rhinella arenarum (Hensel, 1867) 
4.7.1.1. Adultos 
La frecuencia de eritrocitos inmaduros (IM), mitóticos (M) y anucleados (An) no 
mostraron diferencias al compararlas entre sitios (Kruskal-Wallis IM, p= 0,94; M p= 0,28 
y An p= 0,88; Tabla 13). Aunque, podemos observar que los individuos del arroyo Los 
Vallecitos mostraron los valores más bajos de eritrocitos inmaduros y los de las Piletas de 
decantación mayor frecuencia de eritrocitos anucleados.  
 
Tabla 13. Frecuencias media de eritrocitos inmaduros (IM), mitóticos (M) y 
anucleados (An) de R. arenarum. 
Sitio ‰ IM ‰ M ‰ An 
AºV 3,83 ± 4,32 0,18 ± 0,82 0,10 ± 0,31 
AºCNm 8,80 ± 15,98 0,11 ± 0,29 0,10 ± 0,31 
PD 6,16 ± 8,77 0,18 ± 0,39 0,54 ± 2,18 
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4.7.2. Hypsiboas cordobae (Barrio, 1965) 
4.7.2.1. Larvas  
En el caso de las larvas las pertenecientes a las Piletas de decantación son las que 
mostraron valores altos de eritrocitos mitóticos, inmaduros y anucleados  (Tabla 14). El 
arroyo los Cerros Negros antes de la mina fue el sitio que indujo mayor cantidad de 
eritrocitos inmaduros en los dos estadios larva-adulto (Tabla 14).   
 
4.7.2.2. Adultos  
El índice mitótico vario significativamente entre sitios (F3, 36=5,19; p < 0,001). Los 
individuos de las Piletas de decantación y el arroyo Los Cerros Negros antes de la mina 
mostraron valores muy similares, mientras que los valores menores se presentaron en los 
individuos de los arroyos que circulan por un ambiente con escaso F-. Algo similar ocurre 
con la frecuencia de eritrocitos inmaduros donde los individuos del arroyo Los Cerros 
Negros fueron los que mostraron valores muy alterados. La cantidad de células anucleadas 
en sangre periférica fue similar en los adultos de todos los sitios (Tabla 14). 
 
Tabla 14. Frecuencia media de eritrocitos inmaduros (IM), mitóticos (M) y anucleados (An) de larvas 
y adultos de H. cordobae. 
Sitio  Adultos Larvas 
 ‰M ‰ IM ‰ An ‰ M ‰ IM ‰ An 
AºH 0,11 ±0,43 4,20 ±5,95 0,49±0,89 2,89±2,65 5,01±7,19 3,02 ±3,30 
AºV 0,53±0,67 14,51±
 21,95 0,23±0,27 0,82±1,39 7,69±4,52 2,35±1,84 
AºCNm 1,41±1,33 25,23±
 46,25 0,35±0,68 0,89±1,13 15,33±16,40 4,04±4,40 
PD 1,2±1,58 9,4±
 20,85 0,80 ±1,77 1,83±1,69 13,52±10,27 5,42±6,44 
AºH= Arroyo Las Hylas, AºV = Arroyo Los Vallecitos, AºCNm= Arroyo Los Cerros Negros mina; PD= Piletas de 









4.8. Análisis correspondencia canónica 
4.8.1. Adultos de Rhinella arenarum versus parámetros del agua y biológicos 
El análisis de correspondencia canónica (CCA) relacionando los parámetros del 
agua con los biológicos en adultos de Rhinella arenarum teniendo en cuenta los sitios 
mostro que la mayor inercia acumulada se da en el primer eje con un porcentaje del  
40,9%. Colinealidad se detectó entre la conductividad, la salinidad y solidos disueltos 
totales (TDS), por lo que TDS fue eliminado del análisis El Na+, K+ y CO3 se eliminaron 
del análisis porque no contribuyeron significativamente en un análisis previo. 
El TRIPLOT (Figura 39) muestra que el primer eje separa los sitios AºV y AºCNa 
del sitio PD.  Se observa que el oxígeno disuelto esta inversamente relacionado con el resto 
de los parámetros del agua. La Pileta de Decantación se relacionó principalmente con el 
Cloro, asociado con las frecuencias de eritrocitos anucleados y mitóticos. El flúor está 
relacionado con las Piletas de decantación y con la frecuencia de micronúcleos y en menor 
medida con las anormalidades nucleares eritrocitarias.   
 
 
Figura 39. Triplot de los sitios, parámetros ambientales y variables biológicas en adultos de R. 
arenarum de los sitios A°V= arroyo Vallecitos; A°CNm= arroyo los Cerros Negros mina; PD= 
Piletas de decantación. IM= índice mitótico, M= mitosis; MN= micronucleos; An= células 
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4.8.2. Larvas y adultos de Hypsiboas cordobae versus parámetros del agua y biológicos 
El análisis de correspondencia canónica (CCA) indicó que la inercia acumulada de 
la relación entre los parámetros del agua y las variables biológicas de los renacuajos y 
adultos de Hypsiboas cordobae en el primer eje fue del 49,9 %. Colinealidad se detectó 
entre la conductividad, la salinidad y solidos disueltos totales (TDS), por lo que TDS fue 
eliminado del análisis El Na+, K+ y CO3 se eliminaron del análisis porque no contribuyeron 
significativamente en un análisis previo. 
El TRIPLOT (Figura 40) muestra que el primer eje separa los sitios AºV y AºH de 
los sitios AºCNa y PD. El magnesio, calcio, pH, y dureza del agua tenían una relación 
inversa con el resto de los parámetros del agua. La Pileta de Decantación se relacionó con 
la temperatura del agua y las concentraciones de Cl- y F- y se asociaron con eritrocitos 
anucleados y mitóticos en renacuajos mientras que la frecuencia de micronúcleos en 
renacuajos y adultos de H. cordobae. AºH y AºV tenían relación con la concentración y 
dureza del calcio y estas variables se asociaron principalmente con las anormalidades 
nucleares de eritrocitos en renacuajos y adultos. 
 
Figura 40. Triplot de los sitios, variables ambientales y variables biológicas en adultos y 
larvas de H. cordobae.  A°V= arroyo Vallecitos; A°H= arroyo Hylas; A°CN= arroyo los 
Cerros Negros; PD= Piletas de decantación. IMa índice mitótico adultos, Ma= mitosis adultos; 
MNa= micronucleos adultos; Ana= células anucleadas adultos; ANEa= anormalidades 
nucleares eritrocitarias de adultos; BCa= Condición corporal de adultos; IMl= índice mitótico 
de larvas; Ml= mitosis larvas; MNl= micronucleos larvas; Anl= células anucleadas larvas; 







































4.9 Hemoparasitos  
Se han registrado en los frotis dos tipos de hemoparasitos intra- y extracelulares 
donde los tripanosomas y apicomplexos y dentro de estos, las hemogregarinas, fueron 
dentro de los protozoarios que se observaron en los extendidos sanguíneos (Figura 41). De 





Figura 41. Protozoarios observados en los extendidos de sangre periférica de H. cordobae. A) 
Hemogregarine, B) Forma inmadura con sus 9 merozoitos (100 X) C), D) y E) Morfoespecies de 
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Con respecto a la parasitemia se puede observar que los individuos del arroyo Las 
Hylas fue la única que mostro que menos del 3% de sus eritrocitos estaban infectados, 
mientras que el resto de los individuos analizadas la parasitemia fue grave (Tabla 15). 
La intensidad de infección promedio para los hemoparasitos extracelulares fue alta 
para las mayoría de las poblaciones de H. cordobae, quedando fuera de esta clasificación la 
población de arroyo Las Hylas porque el número de parásitos por cada 100 campos bajo 
microscopio en 40x fue menor a 3 parásitos (Tabla 16). 
La prevalencia de infestación de los hemoparasitos tanto intracelulares como los 
extracelulares  fue menor en el arroyo Las Hylas y mayor en las Piletas de decantación y 
en arroyo Los Cerros Negros antes de la mina. 
Tabla 15. Prevalencia e intensidad de infestación de hemoparásitos 
intracelulares en H. cordobae. 
Sitio  n Prevalencia % Intensidad 
AºH 20 35 1,3 
AºV 20 85 11,4 
AºCNa 14 100 7,4 
PD 20 95 8,2 
AºH= Arroyo Las Hylas, PD= Piletas de decantación, AºV = Arroyo Los 
Vallecitos, AºCNa= Arroyo Los Cerros Negros antes de la mina  
Tabla 16. Prevalencia e intensidad de infestación de hemoparasitos 
extracelulares en H. cordobae. 
Sitio  n Prevalencia % Intensidad 
AºH 20 65 2 
AºV 20 85 5 
AºCNa 14 93 12 
PD 20 100 10 
AºH= Arroyo Las Hylas, AºV = Arroyo Los Vallecitos, AºCNa= Arroyo Los 
Cerros Negros antes de la mina y PD= Piletas de decantación 





4.10. Trabajo experimental: Prueba de AMPHITOX 
La prueba realizada en el laboratorio (14 días) con agua superficial del sitio las 
Piletas de decantación con larvas de R. arenarum expuestas a tres de las diluciones: 100%, 
75% y 50%  mostró un 100% de mortalidad de las larvas al cabo de 48 Hs del inicio del 
ensayo. Mientras que las larvas expuestas a la dilución 25%, mostraron una supervivencia 
del 100% al finalizar el ensayo. En el control y las muestras de los demás sitios (arroyo 
Los Vallecitos, arroyo Los Cerros Negros mina y Cerros Negros antes de la mina), la 
supervivencia fue del 100%. No se registraron anormalidades en ninguno de los 
tratamientos. 
En la Figura 42 se muestran las medias de la longitud total en milímetros registrada 
en cada experiencia. El análisis estadístico mostró diferencias significativas para la 
concentración 25% (F4, 15=25,14; p< 0,0001), 50% (F3, 15=8,74; p< 0,001), 75% (F3, 
14=4,93;  p< 0,05) y al 100% (F3, 15=18,57;  p< 0,001). Para la concentración 25% las larvas 
de las Piletas de decantación registraron la menor longitud, mientras que para las demás 
concentraciones 50 %, 75% y 100%, la menor longitud la presentaron las larvas del arroyo 
Los Cerros Negros mina y Cerros Negros antes de la mina.  
El análisis estadístico no paramétrico (Kruskal-Wallis) mostró que la frecuencia de 
micronúcleos, anormalidades nucleares e inmaduros no se diferenciaron estadísticamente 
entre concentraciones (p>0,5) para cada sitio estudiado (Tabla 17). La frecuencia de 
eritrocitos mitóticos se diferenció entre concentraciones, siendo la concentración 100% la 
que presentó mayor frecuencia en el arroyo Los Cerros Negros mina (p= 0,02). En el caso 
de los eritrocitos anucleados se encontró diferencias significativas (p= 0,03) en el sitio 
arroyo Los Cerros Negros mina con la muestra al 100%. 
Las frecuencias obtenidas en el sitio las Piletas de decantación  se comparó para la 
misma concentración entre sitios (25%); esto, no expresó diferencias significativas 
inclusive incluyendo al grupo control (p>0,5). 
 














Figura 42. Gráfico de puntos para la longitud total de las larvas de R. arenarum, de cada una de las 
concentraciones por sitio. Aº V= arroyo Los Vallecitos; Aº CNa = arroyo Los Cerros Negros antes; Aº CNm = 
arroyo Los Cerros Negros en la mina y PD= piletas de decantación.  





Tabla 17. Frecuencia media de micronúcleos (MN), anormalidades nucleares eritrocitarias totales 
(ANEs), eritrocitos inmaduros (IM), eritrocitos mitóticos y anucleados (An) de larvas de R. arenarum 
expuestas a diferentes concentraciones (Concentr.) en laboratorio.  
Sitios  Concentr. ‰ MN ‰ ANEs ‰ IM ‰ M ‰ An 
Control  0,00±0,00 0.67±0.58 1.33±1.15 3.00 ±2.00 2.67±1.53 
 
AºV 
25% 0,25±0,50 3,00±2,00 1,25±1,5 3,25±3,30 4,25±2,50 
50% 0,00±0,00 1,0±0,96 6,0±3,10 4,0±4,32 5,00±1,00 
75% 0,00±0,00 3,0±1,53 5,00±2,52 5,00±1,00 4,00±0,58 
100% 0,70±1,15 5,0±3,61 6,7±1,53 3,7±0,58 5,00±3,00 
 
AºCNa 
25% 0,00±0,0 2,00±1,00 4,33±3,51 1,67±0,58 2,33±1,15 
50% 0,33±0,58 1,67±1,53 8,0±2,65 5,33±2,08 2,00±2,00 
75% 0,00±0,00 2,33±0,58 5,0±4,36 4,67±2,52 2,67±3,79 
100 % 0,33±0,58 2,33±0,58 5,33±0,58 0,00±0,00 8,33±1,53 
 
AºCNm 
25% 0,00±0,00 2,60±3,05 4,6±2,51 3,2±4,44 4,2±1,79 
50% 0,20±0,45 1,8±1,30 9,2±6,22 4,8±3,11 2,8±2,77 
75% 0,40± 0,55 4,2 ± 2,17 8,8 ±11,37 4,0 ± 2,74 6,2 ±3,03 
100 % 0,60 ± 0,55 3,8 ± 2,39 15,4 ± 6,19 0,6 ±0,55 10,4±5,13 
PD 25 % 0,33±0,58 1,33±0,58 1,67±2,89 4,33±3,51 4,0±2,65 
AºV = arroyo Los Vallecitos; AºCNa = arroyo Los Cerros Negros antes; AºCNm = arroyo Los Cerros Negros en la 
mina PD= Piletas de decantación  
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5. DISCUSIÓN  
 
Actualmente las herramientas ecotoxicológicas, contribuyen a la integración de los 
indicadores químicos y biológicos, aportando una visión general en la calidad de un cuerpo 
de agua. Son especialmente útiles como sistemas de alerta temprana para investigar las 
causas del deterioro ecológico, lo que permite una mejor comprensión de las relaciones 
causa-efecto. En este sentido, las respuestas a nivel comunitario y biomarcadores / 
bioensayos parecen ser claramente complementarias, lo que refuerza la necesidad de 
combinar los enfoques de diferentes disciplinas para lograr la mejor evaluación de la salud 
de las comunidades de los ecosistemas. Por otra parte, los organismos acuáticos 
generalmente están expuestos de manera simultánea a una amplia gama de productos 
químicos en lugar de las sustancias individuales, lo que resulta sumamente valioso el uso 
de técnicas ecotoxicológicas no letales para su detección (Martínez Haro et al., 2014). 
 
5.1. Caracterización de sitios y calidad de agua en la zona de estudio 
 
5.1.1. Caracterización de sitios 
Actualmente la producción minera de Córdoba se restringe a minerales y rocas 
industriales, ya que no se registra producción de minerales metalíferos desde fines del siglo 
XX. En orden de importancia, lideran la producción minera de Córdoba los áridos de 
origen fluvial y de trituración, seguidos en un orden de magnitud menor por los carbonatos 
para diversos usos (cemento, cal, molienda) y las arcillas. Sustancias como la serpentinita 
(esencialmente para uso siderúrgico), cuarzo y feldespato tienen una producción 
importante, con un fuerte crecimiento en la última década. A pesar de que el volumen 
producido no es muy alto, Córdoba es líder nacional en la producción de fluorita. 
La extracción de fluorita es reducida a una única mina, Los Cerros Negros, un 
emprendimiento de pequeña a mediana escala. El área donde se encuentra instalada la mina 
corresponde a un ambiente natural con escaza intervención antrópica. A escala local, el 
emprendimiento minero, se encuentra instalado en la zona de contacto entre el ambiente 
litológico metamórfico y granítico. En un primer momento los sitios fueron clasificados 
teniendo en cuenta el ambientes litológico por el cual discurren los cuerpos de agua: 
Metamórficos (arroyo Las Hylas y arroyo Los Vallecitos), Graníticos (arroyo Los Cerros 





Negros antes de la mina y arroyo Los Cerros Negros mina) y Artificial (Piletas de 
decantación). Sin embargo, de acuerdo a los resultados presentados, podemos observar que 
los sitios no solo se separan por su composición litológica (metamórfica y granítica), sino 
que existen otras características que influyen en la distribución y abundancia de las 
especies estudiadas como es el caso de la presencia de especies introducidas (trucha) y 
actividad antrópica que se desarrolla en ese lugar.  
Teniendo en cuenta el grado de intervención antrópica los ambientes muestreados 
pueden dividirse en dos grupos, artificial (Piletas de decantación) y natural (los diferentes 
arroyos muestreados). Dentro de la clasificación natural tenemos arroyos con diferentes 
grados de intervención antrópica. Arroyo Las Hylas, Los Vallecitos y Cerros Negros antes, 
como sitios con escaza a nula intervención antrópica, mientras que con alta intervención 
tenemos al arroyo Los Cerros Negro mina (Tabla 1). 
Durante la caracterización de los sitios se reconocieron especies introducidas como 
es el caso de la trucha. Las especies de peces exóticas que habitan los arroyos de las sierras 
de Córdoba son dos: la trucha arcoíris (Oncorhynchus mykiss) y la trucha de arroyo 
(Salvelinus fontinalis). La primera está incluida en el listado de las 100 especies invasoras 
más perjudiciales del mundo, según la Unión Internacional para la Conservación de la 
Naturaleza (UICN) (Lowe et al., 2004). Ambas especies son originarias de América del 
Norte pero se han extendido por todo el mundo. Son voraces y se alimentan de larvas, 
crustáceos y algunos peces y anfibios. Según Lescano (2014) estas especies introducidas 
están disminuyendo la población de la ranita trepadora (Hypsiboas cordobae) endémica de 
las sierras de Córdoba. Sumado a las truchas, actualmente en las Piletas de decantación se 
ha registrado la presencia de Litobates catesbeianus (rana toro), otra especie invasora con 
distribución mundial (Adams y Pearl, 2007) que impacta sobre los anfibios nativos 
directamente a través de la predación, competencia, introducción de parásitos entre otras 
(Boone et al., 2004). 
Es importante tener en cuenta, que la introducción de especies exóticas invasoras es 
una de las mayores amenazas que enfrentan actualmente los ecosistemas y especies 
nativas. Estas especies causan graves daños a los ecosistemas terrestres y acuáticos, 
provocan desequilibrios ecológicos entre las poblaciones silvestres, cambios en la 
composición de especies y en la estructura trófica, desplazamiento de especies nativas, 
pérdida de biodiversidad, reducción de la diversidad genética y transmisión de una gran 
variedad de enfermedades (Kraus, 2009). 
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5.1.2. Calidad del agua 
 
La calidad del agua de los sitios muestreados se evaluó mediante la comparación de 
los resultados de los parámetros físico-químicos con los valores máximos recomendados 
para el consumo humano disponible en el Código Alimentario Argentino (2012) y los 
valores sugeridos a nivel mundial para la protección de la biota acuática.  
Es bien conocido que los factores físicos o químicos de un ambiente influyen en la 
toxicidad de un contaminante dado, ya que pueden intervenir en su biodisponibilidad 
ambiental al afectar su solubilidad en agua, persistencia, afinidad por suelos (Cairns et al., 
1975; Hoffman et al., 2003). Esto lleva además a posibles cambios en la acumulación, 
efecto subletal y letalidad de los tóxicos.  
Los niveles de toxicidad de muchos contaminantes dependen principalmente del 
pH, además de la temperatura (Cairns et al., 1975; Boyd, 1984; Hoffman et al., 2003). Los 
organismos acuáticos requieren un rango óptimo de pH entre 6< pH 9< para el crecimiento 
y la supervivencia, fuera de este rango, los organismos pueden presentar algún estrés 
fisiológico (García y Fontúrbel, 2003; Addy et al., 2004; Gauthier et al., 2004). Por lo 
tanto, un estrés ácido o alcalino puede causar trastornos genéticos en las primeras etapas 
del desarrollo (Pough y Wilson, 1977). En este estudio, el pH fue diferente entre los sitios, 
siendo Las Piletas de decantación el sitio que presentó los valores más básicos, cercanos al 
valor límite óptimo para los anfibios propuesto por Gauthier et al., (2004). Un aumento en 
los valores de pH en este sitio se debe principalmente a que el lodo que sale finalmente de 
la planta de flotación presenta valores de pH cercanos a 10 por lo que se agrega ácido 
clorhídrico para bajar este valor a 7 para que pueda actuar el floculante (comunic. per. 
Martínez J. M). 
En los efluentes de Las Piletas de decantación fueron registrados altas 














 y HCO3), 
esto podría estar asociado a que durante el proceso de flotación se adicionan ciertos 
productos químicos como soda cáustica, silicato de sodio, ácido clorhídrico y floculantes.  
Las concentraciones de Cl
- 
registradas (395 mg/l) durante los muestreos exceden a 
los niveles recomendados por la US Environmental Protection Agency donde indican que 
la concentración promedio de Cl
- 
 no debe superar los 220 mg/l para la protección de la 
vida acuática (USEPA, 1988). Altas concentraciones de este elemento puede deberse a la 











 también siempre mostró valores muy superiores a los 
recomendados. Las cantidades excesivas de iones cloruro y sodio causan daño en la 
función y estructura de los ecosistemas (Sanzo y Hecnar, 2006; Collins y Rusell, 2009) ya 
que se conoce que una exposición prolongada a concentraciones de Cl
-
 sobre 220 mg/l es 
perjudicial para las especies acuáticas (Kaushal et al., 2005; Collins y Rusell, 2009). 
Particularmente en los anfibios, se conoce que puede ejercer efectos tóxicos agudos y 
crónicos por la degradación de la calidad del hábitat, causando anomalías del desarrollo, 
como el crecimiento y la disminución del tiempo hasta la metamorfosis (Christy y 
Dickman, 2002; Sanzo y Hecnar, 2006). 
De los elementos analizados, el ion F
-
 presentó concentraciones por encima de los 
limites sugeridos por el Consejo Canadiense de Ministros de Medio Ambiente (0,12 mg/l) 
(CCME 2002) en todos los sitios. Las concentraciones mayores las presento el sitio Las 
Piletas de decantación (14,2 mg/l) seguido por el arroyo Los Cerros Negros (1,9 mg/l) 
ambos valores se encuentran por encima del valor propuesto por Camargo (2003) para la 
protección de la biota acuática en ecosistemas de agua dulce (0,5 mg/l) y al valor sugerido 
por el gobierno Argentino (1,4 mg/l) (Ley 24051, 1992). 
Como resultado de la actividad minera el agua asociada a esta actividad incrementa 
30 a 40 veces las concentraciones de SO4
2-
 y por lo tanto repercute finalmente en un 
aumento de alrededor de 10 veces los valores de conductividad y salinidad (Cañedo 
Arguello et al., 2013). Este fenómeno se registró solo en el sitio artificial (Piletas de 
decantación) y no en los sitios naturales, lo que confirma que no existe filtración de agua 
de las Piletas de decantación hacia los arroyos.  
Los nitritos y nitratos son compuestos que tienen una acción tóxica sobre los 
organismos ya que actúan a nivel de los pigmentos respiratorios impidiendo el transporte y 
liberación del oxígeno (Babini et al., 2015). La no detección de estos iones en ninguno de 
los sitios muestreados indica que no están bajo efectos de actividad agrícola y ganadera 
(Camargo y Alonso, 2007; Giuliano Albo y Blarasin, 2013) ya que existe una relación 
lineal entre la actividad agrícola-ganadera y el aumento de dicho elemento (Ongley, 1997; 
Langan, 2003). 





) generalmente se encuentra asociado con el F
-
 (Rosso et al., 2011). 
Los efectos tóxicos de arsénico y fluoruro cuando se administra solo han sido ampliamente 
estudiados y son bien conocidos, pero los efectos biológicos y las posibles interacciones 
cuando la exposición es simultánea han sido escasamente estudiados, y los resultados de 
estos estudios son controvertidos (Barbier et al., 2010). La detección de As
+
 con valores 
muy bajos en los arroyos era esperable, ya que las rocas de la zona de estudio tienen escaso 
arsénico en su composición, por lo que su aparición en el agua de Las Piletas de 
decantación se debe a la actividad propia que se realiza en el lugar. Las concentraciones de 
As
+
 estaban muy por debajo de los límites máximos sugeridos para la protección de la 
biota acuática en ecosistemas de agua dulce según lo postulado por las autoridades 
internacionales (0,005 mg/l en Canadá) como nacional (0,015 mg/l). 
La salinidad es una medida que hace referencia a la cantidad de iones mayoritarios 

















y por lo tanto es un componente natural (Williams, 1987). Estos iones disueltos se pueden 
expresar en términos de corriente eléctrica (Conductividad eléctrica, medida en Siemens 
por metro). Por lo tanto, la conductividad comúnmente se utiliza como medida de salinidad 
(Cañedo Arguello et al., 2013). En las aguas continentales, la salinidad puede variar de 10 
mg/l
-1
 a 100 g/l
-1
 y es un factor importante que limita la distribución de la biota (Cañedo 
Arguello et al., 2013). De acuerdo a la clasificación realizada por Venice systems  (1959) 
el agua superficial de los sitios muestreados se puede dividir en dos: agua dulce <0.5 g/l
-1  
para todos los arroyos y oligohalinos entre 0,5 - 4,0 g/l
-1
 para Las Piletas de decantación.  
Una alta salinidad influye sobre los organismos de agua dulce, ya que estos, 
necesitan mantener una presión osmótica interna en relación con el medio en el que viven. 
Por lo tanto, cuando la concentración de sal del medio se vuelve demasiado alta de los 
mecanismos osmorregulatorios pueden colapsar terminando en el daño celular y 
posiblemente la muerte, pero en algunos caso se comprobó que de alguna manera facilita la 
transmisión de parásitos en el medio acuático (Cañedo Argüelles et al., 2013).  
Chambers (2011) en su estudio registró un aumento de los niveles basales de 
corticosterona en salamandra (Ambystoma jeffersonianum) como resultado del aumento de 
la conductividad, lo que indicaría una respuesta de estrés que podría afectar el crecimiento. 
El oxígeno disuelto mostró valores que fueron compatibles con la lectura normal de 
los anfibios bajo condiciones estándares (oxígeno disuelto ≥ 60%) en todos los sitios 





analizados (Gauthier et al., 2004). Las Piletas de decantación fue el sitio donde los valores 
fueron más bajos, quizás esto se deba a la turbidez que presenta el agua impidiendo la 
colonización de algas y macroalgas, y fundamentalmente a la ausencia de flujo de agua por 
ser un ambiente lentico (Esteves, 2011). 
La mayor temperatura registrada en Las Piletas de decantación se debe 
principalmente a que durante el proceso de flotación de la fluorita, el agua es calentada a 
28 ºC. Esto puede afectar la disponibilidad y efecto tóxico de determinadas sustancias a las 
cuales pueden estar expuestos los organismos (Hoffman et al., 2003), influyendo también 
en la disponibilidad del oxígeno disuelto (Palma Acuña, 2005). En los anfibios, la 
temperatura influye en varias actividades metabólicas, en las tasas de deshidratación e 
hidratación así como también en la tasa de desarrollo de estos organismos (Duellman y 
Trueb, 1994) actuando como un potencial estresor ambiental de los primeros estadios de 
los anfibios (Pough y Wilson, 1977). Además, cambios en la temperatura del ambiente, 
suele estar asociado a un mayor grado de toxicidad para un contaminante (Hoffman et al., 
2003). 
Finalmente, los análisis físico-químicos indicaron una mala calidad del agua de las 
Piletas de decantación, ya que los resultados revelaron concentraciones iónicas que 
exceden los estándares legales. Las Piletas de decantación mostraron mayor conductividad, 
salinidad, sólidos disueltos y elevados niveles de sulfato. Sin embargo, encontramos 
anfibios que habitan este ambiente donde desaguan las aguas de la planta de flotación de la 
fluorita. Estas aguas con mezclas complejas de sustancias, la interpretación puede ser 
extremadamente desafiante como resultado de la multitud de posibles interacciones 
sinérgicas y/o antagónicas, dando lugar a efectos biológicos que no son fácilmente 
predecibles (Gauthier et al., 2004). Los mecanismos de sinergia química para las mezclas 
no se entienden completamente, aunque algunas teorías incluyen aumento de la tasa de 
absorción, formación de metabolitos tóxicos, reducción de la excreción, alteración de la 
distribución y la inhibición de los sistemas de desintoxicación, que parece ser la teoría más 
popular (Howe et al., 1998). Probablemente, la elección de este sitio por los individuos de 
R. arenarum e H. cordobae  se debe a las estrategias reproductivas de estas especies, que 
prefiere como sitios de ovoposición sitios vegetados con escaza movilidad de corriente e 
incidencia de luz solar directa (Sanabria et al., 2007). Estas características podrían estar 
asociadas con una mayor temperatura del agua y un aumento de la disponibilidad de 
alimento y refugio. 
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5.2. Biomarcador morfológico 
 
De las dos variables que definen la condición corporal de un individuo, solamente 
el peso, y no la longitud, puede aumentar o disminuir rápidamente en respuesta a un 
cambio (Reading y Clarke, 1995). La menor condición registrada en los renacuajos que se 
encuentra en Las Piletas de decantación puede ser consecuencia de la escasez de alimentos, 
debido a que la disponibilidad de alimentos puede verse afectada por las condiciones 
ambientales. El análisis cualitativo de las muestras de agua, sedimento y vegetación de Las 
Piletas de decantación, revelaron que la cantidad de alimento disponible para los 
renacuajos es muy bajo. De igual manera, algunos estudios han manifestado que 
independientemente de la cantidad de alimento, los renacuajos pueden tener cierta 
incapacidad en la adquisición del alimento, la digestión del mismo o la síntesis de nuevos 
tejidos, debido a la presencia de ciertos contaminantes, condiciones físicas o bien por 
anormalidades morfológicas (Freda y Dunson, 1984; Babini et al., 2015). 
La comparación de las medidas biométricas, peso y longitud, en los adultos de Las 
Piletas de decantación son significativamente más grandes y más pesados, por tanto, tienen 
valores más elevados de condición corporal que los individuos de los arroyos. Este 
incremento en la condición corporal no significa que los individuos tengan un mejor estado 
de salud (Polo Cavia et al., 2010), ya que un hábitat puede inducir diferencias fenotípicas 
en las poblaciones naturales, resultando en rasgos aparentemente sanos (por ejemplo, un 
mayor tamaño corporal) que no necesariamente informan el verdadero estado de salud de 
la población; quizás las individuos de Las Piletas de decantación tienen una condición 
corporal más alta, debido a que el ambiente presenta temperaturas más cálidas y una mayor 
disponibilidad de recursos alimenticios. Por otro lado, un hábitat con un aumento de la 
disponibilidad de alimentos no necesariamente es el apropiado, ya que los individuos 
pueden estar expuestos a varios factores de estrés como: xenobióticos, parásitos, 
competidores, presencia humana, entre otros. 
En un estudio Gonzalo y Camargo (2012) exponen que un medio acuático con altas 
concentraciones de fluoruro ha sido reportado como un factor que afecta a la 
bioacumulación y toxicidad de fluoruro, repercutiendo en la longitud total de los 
individuos; siendo, los individuos de mayor talla los que presentan una mayor tolerancia 
que los de menor talla. Esta relación no se ha encontrado en nuestro estudio ya que los 





individuos adultos de mayor tamaño (PD y AºCN) eran los que mostraron mayor efecto 
genotóxico. 
Las larvas de R. arenarum expuestas en laboratorio a muestras de agua con altos 
contenidos de flúor, presentaron menor longitud total que los individuos de los arroyos con 
bajo contenido de flúor. Es decir que este elemento está actuando como un inhibidor en el 
crecimiento a medida que aumenta su concentración (Chai et al., 2016). El tamaño final de 
los individuos es muy importante, porque repercute en la población de adultos, ya que 
poblaciones con individuos en promedio más pequeños tienen mayores probabilidades de 
declinaciones, que las compuestas por individuos de tamaños grandes (Gray y Smith, 
2005). 
Las malformaciones registradas en poblaciones naturales han sido consideradas 
normales hasta un 5 % (Barrio et al., 2009). Las investigaciones en los últimos años han 
informado que son tres los posibles causantes de las malformaciones observadas en los 
anfibios: contaminantes, radiación ultravioleta y parásitos trematodos (Blaustein y 
Johnson, 2003; Ankley et al., 2004), aunque el origen es complejo, frecuentemente se 
propone a una sinergia, entre ellos (Meteyer, 2000).  
En este estudio se registró en el arroyo Cerros Negros mina un porcentaje de 
anormalidades morfológicas en individuos adultos que supera ampliamente el valor de 
referencia (21%). Mientras que en Las Piletas de decantación el porcentaje de individuos 
fue mayor que el nivel de referencia pero menor que en Los Cerros Negros (CNm). La 
mayor frecuencia de individuos con alguna anormalidad morfológica podría estar 
relacionada en el sitio Los Cerros Negros mina con las altas concentraciones de flúor 







. Sanzo y Hecnar (2006) demostraron que las larvas de Rana sylvatica expuestas a 
concentraciones de NaCl mayores a 220 mg/l producen un deterioro general en las 
individuos con un menor peso y anormalidades morfológicas como colas desviadas. 
Resultados similares fueron encontrados por Karraker, (2007) al exponer embriones de 
Rana clamitans a altas concentraciones de sal (NaCl).  
La menor longitud total registrada en las larvas de H. cordobae en Las Piletas de 
decantación podría deberse a las altas concentraciones de flúor registradas en este sitio, ya 
que este parámetro es muy sensible a las concentraciones de flúor (Goh y Neff, 2003; Chai 
et al., 2016). Esto podría aumentar la susceptibilidad a la depredación (Alford, 1999) 
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además, con escasa disponibilidad de recursos, estos renacuajos posiblemente requieren 
más tiempo para metamorfosear. En este sentido, Chai et al., (2016) informó que en 
condiciones de laboratorio por encima de 4,1 mg F/l inhibe significativamente el 
crecimiento de los embriones, retarda la metamorfosis, disminuye el tamaño a la 
metamorfosis y aumenta el número de embriones malformados en Rana chensinensis. Goh 
y Neff (2003) registraron resultados similares, al aplicar el ensayo-Xenopus (FETAX) para 
evaluar los efectos de la fluorita sobre el desarrollo de embriones de rana. Estas 
observaciones mostraron claramente que el fluoruro es un teratógeno que afecta el 
desarrollo normal de los embriones de rana. El F
-
 ha sido informado como un inhibidor 
enzimático y agente oxidante (Barbier et al., 2010) por lo tanto, es probable que las 
anormalidades morfológicas registradas en larvas y quizás también en adultos sea una 
consecuencia de interrupciones en los procesos metabólicos de los estadios iníciales.  
Un aumento significativo en la frecuencia de larvas de Hypsiboas cordobae con 
algún tipo de anormalidad se registró en Las Piletas de decantación. La anormalidad que 
mayor porcentaje presentó fue larvas con ausencia de pigmentación, seguida de la 
anormalidad, intestino enroscado en dos espirales diferentes. Este tipo de despigmentación 
es conocida como albinismo parcial (Klug y Cummings 1999) o leucismo (Bechtel 1995), 
términos utilizados para hacer referencia a los animales con pigmentación anormal, pero 
con color normal de los ojos. Un cambio en la pigmentación en larvas podría estar 
relacionado con cambios en la temperatura y etapa de desarrollo (Duellman y Trueb, 
1986). Sin embargo, otros autores han asociado esta anormalidad en larvas a las 
condiciones ambientales del sitio como respuesta al ambiente y a la plasticidad ontogénica 
(Alho et al., 2010). A pesar de que los cambios en la coloración no están muy claros, 
algunos autores argumentan que esta condición podría ser favorecida por los disturbios del 
ambiente principalmente por la contaminación lumínica (Martinuzzi et al., 2016). Este tipo 
de contaminación podría estar explicando el alto porcentaje de individuos des pigmentados 
registrados en las Piletas de decantación ya que la luz puede actuar a nivel en la producción 
de melanina (Buchanan et al., 2008; Perry et al., 2008). 
Es importante registrar los cambios en la coloración ya que pueden ser llevados a la 
fase adulta (Alho et al., 2010), lo cual podría verse afectadas algunas de las funciones de 
las melaninas y carotenoides, compuestos pigmentarios responsables de la variación en la 
coloración animal. Por lo tanto, se ha sugerido que la pigmentación está implicada en una 
amplia gama de funciones adaptativas, como: la señalización, la crisis, termorregulación, la 





radiación ultravioleta, así como también la función inmune (Vences et al., 2002; Jedor y 
Breitwisch, 2003; Alho et al., 2010; Polo Cavia y Gómez Mestre 2017). 
Debido a las características de los ambientes muestreados en este estudio, la 
contaminación por flúor podría ser mencionada como probablemente la principal causa de 
anomalías. Sin embargo, en las Piletas de decantación otros iones presentaron valores altos 
en el agua superficial. Cuando un ambiente presenta en el agua mezclas complejas, la 
interpretación de los resultados biológicos no son fácilmente predecibles (Gauthier et al., 
2004), ya que, los factores de estrés combinados, pueden tener efectos no sólo aditivos o 
sinérgicos en su impacto acumulativo para el organismo y su población, sino también 
tender a minimizarlos (Little et al., 2003).  
La reducción en el tamaño larval, menor peso corporal y anormalidades 
morfológicas registradas en H. cordobae de las Piletas de decantación podrían tener 
consecuencias ecológicas relacionadas con la demografía poblacional de esta especie, tanto 
a corto como a largo plazo. Quizás a largo plazo, una tendencia a poblacionales larvales de 
menor tamaño, de lugar a poblaciones de adultos con una talla menor, lo cual pueda 
repercutir en la supervivencia y persistencia poblacional. Estos resultados podrían ser 
complementados con estudios acerca de la longevidad poblacional y al fitness 
reproductivo. 
 
5.3. Biomarcadores de comportamiento trófico en Larvas 
 
El análisis de la arquitectura del perifíton consumido por las especies, demostró que 
existe un grado de partición de los recursos alimentario. Los renacuajos de Hypsiboas 
cordobae consumen un mayor número de organismos que los de Rhinella arenarum. Por 
otra parte, no hubo diferencias en la proporción de los gremios morfológicos representados 
en la dieta de cada especie.  
El análisis de la dieta de estas especies de larvas de anfibios R. arenarum e H. 
cordobae concuerda con las características de los sitios y con Passy (2007) quien encontró 
que los taxones algales del gremio bajo perfil son más frecuentes en ambientes sombreados 
y/o ambientes pobres en nutrientes, características que se corresponden con Las Piletas de 
decantación, mientras que los de alto perfil son más abundantes en ambientes donde la luz 
y los recursos no son limitantes como los arroyos analizados en este estudio. 
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El espectro trófico de los renacuajos fue similar al de otras especies de renacuajos 
bentónicos y nectónicas, compuestos principalmente de restos de animales, restos de 
plantas, diatomeas y sedimentos (Lajmanovich y Fernández, 1995; Arana et al., 2003; 
Echeverría et al., 2007; Bionda et al., 2012, 2013). Sin embargo, las diferencias en el uso 
de recursos, el tipo y tamaño de las presas consumidas por R. arenarum e H. cordobae en 
el sitio Las Piletas de decantación sugiere cómo las especies están estructuradas para 
coexistir en el mismo entorno. 
Rhinella arenarum consume mayor proporción de algas móviles, representada 
principalmente por Nitzschia sp. En cambio, en la dieta de Hypsiboas cordobae se observó 
una mayor proporción de algas móviles, representada por Nitzschia sp., Navicula sp., 
Euglena sp., ciliados y algas de bajo perfil, principalmente por la abundancia de 
Achnanthidium sp. 
La dieta en general coincide con la conformación del aparato bucal, cavidad 
bucofaríngea y al gremio ecomorfológico de las especies (Mcdiarmid y Altig, 1999). En 
este sentido, Duellman y Trueb (1986) afirmaron que la partición de los recursos entre las 
especies de anuros puede deberse a diferencias en su posición en la columna de agua, 
consecuencia de las adaptaciones morfológicas para la explotación de los microhábitats 
específicos, clasificando a R. arenarum al grupo bentónicos (agrupadas en los restos 
vegetales que flotan en el cuerpo de agua) e H. cordobae a nectónicas (nadan usando toda 
la columna de agua).  
Por otra parte, Rossa Feres et al., (2004), indican que las especies difieren en sus 
habilidades para ingerir partículas de diferentes tamaños, pero la mayoría son muy 
eficientes en la extracción de una amplia variedad de tamaños de partículas del agua 
entrante. Sin embargo, se encontraron con que el tamaño de partícula no explicó la 
selección de los alimentos. Del mismo modo, en nuestro estudio ambas especies 
consumieron mayor proporción de pequeñas algas, con menos de 600 µm
3
 biovolumen, ya 
que la mayoría de los géneros consumidos, y también los más abundantes en el medio 
ambiente, corresponden a estas categorías de tamaño (Navicula sp., Nitzschia sp. y 
Achnanthidium sp.). 
Los renacuajos de las especies, R. arenarum e H. cordobae, coexisten 
espacialmente (Piletas de decantación) pero con la variación en el uso de nicho trófico. Al 
analizar el solapamiento del nicho trófico entre las dietas de las especies que coexisten en 





las Piletas de decantación se observó que fue en general alta, lo que concuerda con otros 
estudios (Pavignano, 1990; Rossa Feres et al., 2004). 
Un alto grado de sobreposición podría ser debido a la competencia entre las 
especies por el uso de los recursos comunes y limitada, o la falta de competencia o una 
estrategia de alimentación no selectiva, por lo tanto los elementos más frecuentes en el 
medio ambiente serán los elementos más frecuentes en la dieta (Peltzer et al., 2010). 
Ambos escenarios son posibles y se necesitan más datos sobre la disponibilidad de 
recursos y las interacciones entre especies para evaluar la competencia trófica (Peltzer et 
al., 2010). En cuanto al solapamiento específico, nuestros resultados mostraron que R. 
arenarum superpone su dieta de forma intermedia con H. cordobae, mientras que H. 
cordobae presenta un solapamiento bajo en la dieta de R. arenarum, lo que sugiere que hay 
una partición de la calidad alimentaria. Otros autores han reportado una alta coincidencia 
en las dietas de larvas de anfibios. Sin embargo, Lajmanovich (1997) estableció que el 
espacio y el tiempo pueden ser mucho más importantes que la partición de recursos en la 
organización de las comunidades de renacuajos. En este sentido, ambas especies pueden 
coexistir ya que hay una partición temporal significativa entre sus períodos de larvas. Las 
larvas del género Hypsiboas que habitan en las montañas del centro de Argentina tiene un 
período larval muy largo, siendo posible encontrar formas larvarias durante la primavera, 
verano, otoño e incluso invierno (Palermo, 1985). Por su parte, R. arenarum, posee un 
período larval más limitado, entre la primavera y principios del verano (Cei, 1980). Estas 
características sugieren una partición temporal significativa. Sin embargo, de acuerdo a 
este punto de vista, sería esperable que H. cordobae presentara un mayor solapamiento en 
el ciclo larval de R. arenarum que viceversa.  
En los renacuajos de ambas especies que coexisten en el sitio Piletas de decantación 
el contenido intestinal presentó un predominio de microalgas de ambientes antropizados, 
por la presencia de géneros como Navicula, Nitzschia y  Euglena indicadores de las 
condiciones ambientales en diversos cuerpos de agua (Díaz Quirós y Rivera Rondón, 2004; 
Fabrizi, 2012; Bionda et al., 2012), resistentes a la alta conductividad eléctrica y a la 
contaminación orgánica (Ramírez y Plata Díaz, 2008; Yucra y Tapia, 2008), y su presencia 
podría estar asociada a niveles altos de salinidad para este ambiente.  
El análisis cualitativo del agua de las Piletas de decantación, revelo baja riqueza 
algal con respecto a los arroyos, esto puede deberse a la turbidez del agua, la profundidad, 
tipo de sustrato, variaciones de la conductividad en cortos periodos de tiempo o a altas 
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concentraciones de la salinidad ya que afecta el crecimiento del perifiton (Cañedo Arguello 
et al., 2013). 
Los taxones consumidos por los renacuajos de los arroyos ya sea los que circulan 
por roca granítica (A°G) como metamórfica (A°M) coinciden con los reportados por Arana 
et al., (2003) en la dieta de H. cordobae característicos de ambientes poco modificados por 
la actividad humana. Sin embargo, existen diferencias en cuanto a la composición de la 
comunidad algal en estos sitios, con géneros que se ven perjudicados a la presencia de altas 
concentraciones de flúor. Esto se observa en el análisis de ordenación de los diferentes 
rasgos de la dieta de H. cordobae en función de los sitios considerando la litología de los 
mismos (A°G y A°M). En esta investigación se encontró que los géneros pertenecientes a 
la división Cianobacteria son los más afectados con escasos representantes en la dieta de 
los renacuajos de los A°G. Esto se debe a su que son muy sensible a la toxicidad del 
fluoruro (Bhatnagar y Bhatnagar, 2000). 
El efecto toxico del flúor sobre las algas reside principalmente en que este 
compuesto atraviesa la membrana de la célula, se aloja en el citoplasma e interactúa con la 
mayoría de los componentes celulares alterando en general el funcionamiento de la célula. 
Sin embargo, la concentración umbral a la que se manifiesta la toxicidad varía entre algas y 
cianobacterias y es fuertemente dependiente del pH (Bhatnagar y Bhatnagar 2000). 
 
5.4. Biomarcadores Genotóxicos  
 
Los anfibios en las primeras etapas de su desarrollo mostraron ser un modelo 
apropiado como organismos bioindicadores para explorar los efectos tóxicos de los 
mutágenos ambientales relevantes, tanto en condiciones de laboratorio como de campo 
(Campana et al., 2003; Gauthier et al., 2004; Lajmanovich et al., 2005; Cabagna 2006). Es 
importante notar que los glóbulos rojos en anfibios son nucleados; por lo tanto pasan por 
sucesivas divisiones celulares en la circulación (Duellman y Trueb, 1994) lo que los 
convierte en un material adecuado para los ensayos de genotoxicidad. 
La evaluación de la calidad del medio ambiente, en particular los ecosistemas 
acuáticos, se ha basado tradicionalmente a través de mediciones físico-químicas del agua, 
pero en la actualidad se han complementado con otras técnicas que permiten predecir el 





efecto de la exposición a la mezcla de xenobióticos en bajas concentraciones (Palma 
Acuña, 2005; Quesada García et al., 2013).  
La comunidad científica ha desarrollado diferentes ensayos de genotoxicidad 
capaces de detectar daño en el ADN provenientes de fuentes físicas, químicas o biológicas 
(Ribeiro et al., 2017). Entre ellos encontramos al test de micronúcleos (Bly et al., 2004) y 
anormalidades nucleares (da Silva Souza y Fontanetti, 2006; Marques et al., 2009; 
Guilherme et al., 2008) capaces de reflejar una medida de exposición temprana a un 
contaminante.  
En las últimas décadas, los ensayos de genotoxicidad se han aplicado en estudios de 
biomonitoreo con diferentes especies, los cuales permiten estimar el riesgo para la salud 
humana (Ribeiro et al., 2017). Asociados a estos ensayos los biomarcadores que utilizan a 
los eritrocitos de anuros son útiles para conocer la relación entre los organismos y su 
medio, y con ello la salud del ambiente (Hoffman et al., 2003). 
Actualmente existe una gran preocupación por los niveles crecientes de flúor en los 
ecosistemas acuáticos y su posible toxicidad para los organismos acuáticos, incluso para 
los seres humanos (Camargo 2003, Rosso et al., 2011; Buchhamer et al., 2012; Chai et al., 
2016). Esto se debe a que, altos niveles de flúor en humanos causan daños severos en 
varios tejidos como huesos, dientes, músculos esqueléticos, ligamentos, sistema 
gastrointestinal, eritrocitos (Goodarzi et al., 2016) así como también alteraciones 
neurotóxicas (Xiong et al. 2007; Berger et al. 2016).  
Teniendo en cuenta lo anterior, al analizar el daño genético al que se encuentran 
expuestas las poblaciones de anfibios, se observa que el número de micronúcleos (MN) y 
anormalidades nucleares eritrocitarias (ANE) registrados en las especies estudiadas (R. 
arenarum e H. cordobae) es mayor en los sitios Arroyo Los Cerros Negros y las Piletas de 
decantación. Siendo, H. cordobae la especie que mayor frecuencia exhibió. Una mayor 
frecuencia de dichos biomarcadores podría estar reflejando efectos genotóxicos más 
marcados de estos ambientes sobre los eritrocitos. Esto podría ser explicado probablemente 
por la exposición crónica a las altas concentraciones de F
-
 registradas en estos sitios. Ya 
que el flúor es un elemento esencial para todos los animales, pero en altas concentraciones 
produce toxicidad en muchos organismos acuáticos (Camargo, 2003). En el sitio Piletas de 
decantación, las frecuencias de MN y ANE registradas en los individuos, podrían verse 
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aumentadas por un efecto sinérgico, ya que además de valores altos de F
-
, fueron 





Las especies pueden diferenciarse en sus ciclos hematopoyéticos y el tiempo 
requerido para la maduración celular, la vida útil de sus eritrocitos y su capacidad para 
eliminar las células dañadas, lo que podría influir en la frecuencia de MN registrada en 
ambas especies (Udroi, 2006).  Los eritrocitos micronucleados, reflejan daño genotóxico el 
cual puede haber ocurrido en un tiempo igual a la vida útil de los eritrocitos en circulación 
(Schlegel y MacGregor, 1982). Por lo tanto, la aplicación del test de micronúcleo en 
muestras de sangre periférica está indicada para condiciones de exposición crónica y 
estudios ecotoxicológicos in situ.  
Varios autores han considerado el uso de las anormalidades nucleares como 
indicadores de daño genotóxico (Ayylon y García-Vázquez, 2000; Bombail et al., 2001; 
Çavaş y Ergene Gözükara, 2003; da Silva Souza y Fontanetti, 2006; Prieto García et al., 
2007), con un origen similar al de micronúcleos (Serrano García y Montero Montoya, 
2001). Sin embargo el mecanismo exacto de formación es desconocido. 
da Silva Souza y Fontanetti (2006) y Lajmanovich et al., (2014) señalan que las 
anormalidades eritrocitarias están asociadas directamente con la inestabilidad genómica y 
representan una manera de eliminar cualquier material genético amplificado en la célula. 
En este sentido, la formación de los núcleos brotados está asociada a la amplificación de 
ADN o poliploidización, donde la anormalidad tiende a eliminar el exceso de ADN con 
una formación posterior de micronúcleo (Fenech y Crott, 2002; Prieto García et al., 2007). 
Lajmanovich et al., (2014) sugirieron que la formación de anormalidades nucleares 
eritrocitarias puede aumentar en situaciones de estrés, como alteraciones de la dieta, 
patologías o daños metabólicos.  
 En este estudio, se encontró un aumento de la toxicidad en las Piletas de 
decantación, donde el agua presenta la mayor concentración de iones, temperatura, pH más 
básico y el agua más dura. De acuerdo a Camargo (2003), la toxicidad del flúor es 
proporcional al aumento de la concentración del mismo, tiempo de exposición y a la 
temperatura del agua, mientras que disminuye su toxicidad a medida que el contenido de 
calcio y cloruro en el agua aumenta y cuando la dureza del agua es más blanda.  
Desde el punto de vista ecotoxicológico, la exposición de la biota acuática a los 
mutágenos puede incrementar, entre otros efectos adversos, la frecuencia de mutaciones 





recesivas, promoviendo así la disminución de las poblaciones de animales sensibles. La 
genotoxicidad detectada al monitorear mezclas complejas de los sistemas acuáticos no 
puede ser atribuida a un contaminante en particular y mayores estudios son requeridos para 
explorar la precisa composición de estas mezclas, pero los mecanismos de sinergia química 
para las mezclas no se entienden completamente. La frecuencia de MN demostró ser un 
índice fiable de rotura cromosómica y pérdida de cromosomas (Schmid, 1975); la 
evaluación de la frecuencia de MN in situ permite confirmar que esta técnica es 
recomendable para llevar a cabo como parte de los protocolos de monitoreo de los 
programas de evaluación toxicológica acuáticos. 
 Finalmente considerando la estrecha relación entre daño genético y carcinogénesis 
(Ribeiro 2012), es importante seguir compilando información acerca del efecto de las 
concentraciones reales de flúor en poblaciones de anfibios ya que permitiría medir el grado 
de riesgo al que están expuestos los anfibios y los riesgos potenciales para las poblaciones 
humanas. 
 
5.5. Biomarcador Citotóxico 
 
Una de las funciones más importantes de los eritrocitos es de transportar oxígeno y 
dióxido de carbono. La presencia de eritroplástidos, es decir, formas anucleadas de 
glóbulos rojos en individuos de las Piletas de decantación puede representar un mecanismo 
especial para aumentar la eficiencia de transporte de oxígeno, en particular en condiciones 
de contaminación del agua o condiciones físicas no apropiadas para su disponibilidad, 
mejorando la relación de superficie/volumen de la célula (Barni et al., 2007). Las 
frecuencias altas de aparición de eritrocitos anucleados en renacuajos de las Piletas de 
decantación en comparación con los adultos, se puede atribuir a la dependencia de esta 
etapa, al medio ambiente acuático, además, este sitio mostró menor concentración de 
oxígeno disuelto que los arroyos. 
La presencia de células en división mitótica en condiciones de contaminación 
indica que la eritropoyesis es estimulada directamente en la circulación periférica en los 
adultos, lo que podría representar a corto plazo un mecanismo para aumentar la capacidad 
de transportar oxígeno en la sangre en las especies de anfibios (Barni, 2007).  
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La determinación de la frecuencia de eritrocitos inmaduros proporciona 
información importante acerca de la dinámica hematológica (Guilherme et al., 2008). En 
este estudio, se observó un aumento de células inmaduras en los individuos capturados en 
las Piletas de decantación, quizás como respuesta al estrés (Valenzuela et al., 2006) 
causado por las altas concentraciones de contaminantes (Prieto et al., 2008) o relacionado 
con la disponibilidad de oxígeno. Aunque, el plano de división excéntrica o periférica de 
células globulares puede dar lugar a la formación de eritrocitos anucleados (Anbumani y 
Mohankumar, 2012), también se ha informado este tipo de células, en situaciones de 
cambio de dieta, enfermedades y estrés metabólico (Fijan, 2002). Algunas de estas 
condiciones podrían explicar su aparición en adultos. 
La aparición de células inmaduras en altas frecuencias puede estar explicada por la 
presencia de parásitos ya que ha sido encontrada una relación entre número de parásitos y 
frecuencia de eritrocitos inmaduros. La acción de los parásitos se debe principalmente a la 
capacidad de estimular la regeneración celular (Martinez Silvestre y Arribas, 2012). 
 
 
5.6. Hemoparasitos  
 
En este estudio se han registrado dos tipos de hemoparásitos: los intracelulares y los 
extracelulares. Dentro de los parásitos extracelulares el género Trypanosoma spp fue el que 
se registró en los extendidos sanguíneos y los hemogregarines dentro de los intracelulares. 
Ambos grupos han sido reportados como los dos hemoparásitos que infectan a los anuros 
(Leal et al., 2009). 
El término hemogregarine, se utiliza para describir parásitos de la sangre 
pertenecientes al suborden Adeleorina, Phylum Apicomplexa (Jakes et al., 2003). Los 
principales géneros de este grupo son el Hepatozoon (Familia Hepatozoidae) y 
Haemogregarina (Familia Haemogregarina). La diferenciación entre estos géneros se hace 
generalmente a través de la observación de la etapa de esporangio del parásito en el vector 
(Leal et al., 2009) aunque los estudios de caracterización y clasificación taxonómica son 
incompletos. Es importante mencionar que en los extendidos sanguíneos se han observado 
formas inmaduras y maduras de los gamontes, según la bibliografía estos estadios pueden 
ser tomados como especies diferentes (Smith, 1996). 





El grupo Haemogregarina es un parasito intracelular cosmopolita de la sangre de 
los vertebrados terrestres. Estos protozoos son transmitidos a los vertebrados 
exclusivamente por ingestión de artrópodos hematófagos infectados no por las picaduras 
de artrópodos infectados (Smith, 1996; Ferguson et al., 2013). Infectando tanto eritrocitos 
como leucocitos (Smith, 1996). En este estudio los únicos individuos parasitados fueron 
los de la especie Hypsiboas cordobae con intensidades que difieren según las poblaciones 
analizadas, mientras que las poblaciones de Rhinella arenarum no mostraron infecciones 
por hemoparásitos. Esta diferencia puede atribuirse a diferencias morfológicas así como 
también alimenticias entre las dos especies.  
El principal vector descripto para las ranas en el medio acuático son las 
sanguijuelas (clase Hirudinea, Phylum Anelida) mientras que en el medio terrestre, la 
transmisión puede ocurrir a través de artrópodos hematófagos principalmente del género 
Culex y Aedes (Ferreira et al., 2007; Sato, 2015) géneros de mosquitos más extendidas en 
el mundo.  
Varias investigaciones señalan que las familias de anfibios que mayor prevalencia 
de tripanosomas registra es Leptodactylidae, seguida de Hylidae y Bufonidae (Ferreira et 
al., 2007; Cabagna et al., 2014). Resultados similares también se registraron en este 
estudio, con una mayor prevalencia en Hypsiboas cordobae, mientras que en Rhinella 
arenarum no se registraron hemoparásitos. La menor prevalencia e intensidad de parásitos 
registrado en H. cordobae del arroyo Las Hylas podría ser debido a una fuerte asociación 
de los parásitos con el medio ambiente alterado (Mackenzie, 1999). Esto no coincide con 
lo reportado por otros autores quienes aseguran que los anuros que habitan ambientes 
modificados, tienden a tener un número reducido de hemoparásitos (Mackenzie, 1999; 
Silva et al., 2005), ya que los productos tóxicos tienden a romper la membrada de los 
tripanosomas y disminuir su número (Silva et al., 2005). Quizás los altos valores 
registrados en las Piletas de decantación se deban principalmente a la mayor densidad de 
insectos que se observaron en este ambiente de tipo lentico; permitiendo una mayor 
transmisión del parasito ya sea por ingestión de insectos o por la picadura. Ambos 
mecanismos parecen ser importantes en la transmisión del parasito (Sato, 2015). 
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Los individuos con parasitemias menor o igual que 0,01 % de los eritrocitos no 
afecta la salud de los organismos, sin embargo, por encima de este valor las lesiones 
patológicas a nivel de hígado puede ser importantes (Sailasuta et al., 2011). Muchas veces 
no manifiestan ningún signo clínico, cuando el porcentaje de eritrocitos infectados es alto, 
pero actúan como un factor de estrés permitiendo una mayor susceptibilidad a una 
infección secundaria (Sailasuta et al., 2011). 
Los eritrocitos parasitados presentaban algunas formas inmaduras del parasito entre 
6-9 merozoitos lo que indica que la fisión binaria no es fija. Valores similares fueron 
registrados por Smith et al., (2000) en otros ránidos. 
 
 




5.7 Consideraciones Finales y Conclusiones 
 
El término ecotoxicología fue definido por primera vez por Truhaut en 1969, como 
una extensión natural de la toxicología, que estudia los efectos ecológicos causados por los 
contaminantes naturales y sintéticos en los ecosistemas. En sus inicios, la ecotoxicología 
no ha incluido los campos de la toxicología para la salud industrial y humana o la 
toxicología de los cultivos domésticos y agrícolas, debido a que no se consideraban parte 
de los ecosistemas naturales. Históricamente, este término fue redefinido varias veces, pero 
la más aceptada fue recientemente, cuando Newman (1998), definió la ecotoxicología 
como la ciencia de los contaminantes y sus efectos sobre los constituyentes de la biosfera, 
incluido el hombre. La incorporación de los seres humanos en la definición, se debe a que 
muchos investigadores, creen que el hombre y sus artefactos culturales deben ser 
considerados como componentes de los sistemas naturales, no aparte de ellos. 
En la actualidad la ecotoxicología representa una ciencia de gran interés por parte 
de las ciencias ambientales en general y particularmente la ecología práctica y aplicada, 
generando importante información sobre como las sustancias químicas pueden afectar a 
todos los seres vivos en relación directa con su medio ambiente. La ecotoxicología 
tradicional se centró durante décadas en evaluar los efectos individuales de los 
contaminantes sobre algunas especies considerados “organismos modelo”, centinelas o 
bioindicadores. En un principio, la mayoría de los estudios ecotoxicológicos fueron 
enmarcados en condiciones de laboratorio, los cuales proporcionaron información 
importante sobre el efecto de los contaminantes sobre las especies, pero no revelaban las 
condiciones reales (Crane et al., 2007) y por lo tanto no aportaban una visión general en la 
calidad de un cuerpo de agua. Actualmente, dentro de la ecotoxicología los estudios se han 
focalizado en cómo los contaminantes afectan las interacciones ecológicas, y sus 
consecuencias sobre las poblaciones, comunidades, ecosistemas y la biósfera como un 
todo. Por este motivo, los ecotoxicólogos consideran que los estudios in situ ofrecen varias 
ventajas sobre las pruebas de laboratorio. En particular, reducen los problemas asociados 
con las manipulaciones de laboratorio, permiten evaluar los efectos de los contaminantes 
en condiciones ambientales naturalmente fluctuantes, de esta manera reducen la 
incertidumbre asociada con la extrapolación permitiendo detectar efectos sinérgicos. 
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Además, es necesario que un sistema sea evaluado incluyendo diversos 
biomarcadores, ya que un ambiente perturbado puede inducir cambios fenotípicos en un 
organismo que no necesariamente se correlacione con el verdadero estado de salud de la 
población (Polo-Cavia et al., 2010). 
El desarrollo del presente proyecto de tesis doctoral ha permitido estudiar in situ, el 
efecto de sistemas de redes hídricas ricos en flúor, cuyo aporte y transporte puede ser 
natural y/o artificial, sobre dos especies representativas de la provincia de Córdoba 
(Rhinella arenarum –sapo común- e Hypsiboas cordobae –ranita trepadora), evaluando un 
conjunto de respuestas biológicas (endpoints) de estrés ambiental. A partir del análisis de 
los resultados obtenidos, la estructura interna de los mismos y sobre la base de las 
discusiones realizadas en la sección anterior permiten deducir las siguientes conclusiones 
finales. 
 
- La calidad del agua superficial de los sitios estudiados mediante el análisis físico-
químico, permitió comprobar que los arroyos naturales que circulan por rocas 
metamórficas, Arroyo Las Hylas y Arroyo Los Vallecitos, presentan una baja peligrosidad 
para la biota acuática y consumo humano, debido a que la concentración de iones disueltos 
en agua se encuentran dentro de los valores permitidos de acuerdo a diferentes organismos 
nacionales e internacionales. Mientras que, el Arroyo Los Cerros Negros, el cual discurre 
todo su recorrido por roca granítica con presencia natural de flúor, hacen que estas aguas 
superficiales no sean aptas para el consumo humano y presenta peligrosidad para los 
organismos acuáticos por sus elevadas concentraciones de flúor. El sitio artificial, Piletas 















 y HCO3), con fuertes variaciones en la 
conductividad en cortos periodos de tiempo, lo que resultaría en un ambiente no apto para 
el desarrollo de la biota acuática. Sin embargo, las especies de anfibios consideradas en 








- Los biomarcadores morfológicos indicaron que los organismos de las Piletas de 
decantación tienen mayor condición corporal, ya que muestran mayor peso corporal. Por 
otro lado, se registró una mayor prevalencia de anormalidades morfológicas en los adultos 
de Rhinella arenarum muestreados en el arroyo Los Cerros Negros. Esto estaría indicando 
que niveles de flúor por encima de los límites normales produce efectos teratogénicos 
sobre los anfibios anuros locales. 
 
- Los biomarcadores genotóxicos indicaron alteraciones en el material genético en 
ambas especies, tanto en adultos como en larvas, capturadas en el sitio Piletas de 
decantación. Este resultado indicaría que este ambiente presenta sustancias que alteran el 
normal desarrollo de la división mitótica. La fase larval fue más vulnerable que la fase 
adulta, esto podría estar relacionado principalmente con el mayor tiempo de exposición a 
las sustancias, los que pueden ingresar por piel, boca y branquias. Por lo tanto, la 
exposición crónica a estos compuestos podría derivar en enfermedades degenerativas y 
neoplásicas en los órganos diana. 
 
- Los biomarcadores citotóxicos revelaron que, de las dos especies analizadas, 
Hypsiboas cordobae, fue la más afectada en su dinámica hematológica, registrando los 
individuos del Arroyo Los Cerros Negros, elevadas frecuencias de eritrocitos inmaduros en 
circulación, lo que indicaría que la división celular también se está estimulando en 
circulación en presencia de las elevadas concentraciones de flúor y/o hemoparásitos. 
 
- Los biomarcadores de comportamiento trófico permitieron distinguir la 
composición de la dieta de larvas en las Piletas de decantación del Arroyo Los Cerros 
Negros, encontrando taxones asociados a ambientes perturbados y otros taxones afectados 
directamente por las elevadas concentraciones de flúor. El sitio Las Piletas de decantación 
ofrece baja riqueza algal con respecto a los arroyos, lo que resulta en una menor condición 
corporal en las larvas en comparación a lo registrado en los arroyos. Esto confirma que el 
uso de la dieta en larvas en un indicador del estado de salud ambiental. Debido a que las 
larvas no muestran una alimentación especializada, sus dietas son indicadoras del tipo y 
abundancia de algas en su ambiente trófico. 
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- El análisis de los hemoparásitos reveló que la especie Hypsiboas cordobae fue la 
única afectada por la presencia de hemoparásitos tanto intracelulares como extracelulares, 
siendo los individuos de las Piletas de decantación, los que presentaron mayor intensidad y 
prevalencia de los mismos. Estos resultados concuerdan con varias investigaciones donde 
especifican que la familia Hylidae resulta ser la más afectada por sus características 
morfológicas y alimenticias.  
 
El desarrollo del presente trabajo de tesis doctoral posibilitó el estudio 
ecotoxicológico comparativo de dos especies representativas del área central de Argentina, 
Hypsiboas cordobae y Rhinella arenarum que habitan en las redes hídricas asociadas a la 
actividad minera, permitiendo sostener la hipótesis general: las redes hídricas con altas 
concentraciones de flúor inducen cambios en los parámetros funcionales, morfológicos y 
genéticos representando un riesgo para las poblaciones de anfibios anuros que habitan 
esos ambientes. Además, los individuos que habitan sistemas alterados pueden 
experimentar alteraciones reproductivas y conductuales que finalmente podrían conducir a 
una disminución de sus poblaciones naturales a largo plazo. 
 
5.8 Recomendaciones  
El estudio de los análisis de correspondencia canónica, en donde se entrecruzan las 
variables biológicas y químicas en función de los diferentes sitios de muestreo, 
permitiendo explorar de manera integrada la calidad del agua en cada sitio y el riesgo 
ecotoxicológicas de las dos especies consideradas, en donde las Piletas de decantación se 
diferencian de los tres sitios restantes, arroyos. Sobre la base de estos resultados es posible 
definir a Piletas de decantación como un sitio “desfavorable” para el desarrollo normal de 
los anfibios locales, mientras el sitio arroyo Los Cerros Negros, por sus características 
similares al anterior, puede también, por sus características, ser clasificado como 
desfavorable. Esta denominación coincide con ambas perturbaciones, artificial y natural, 
de elevadas concentraciones de flúor que registran ambos sitios, ya sea por el exceso de 
concentración de flúor producido por el proceso físico de flotación de la fluorita en la 
Piletas de decantación, como del proceso natural de erosión hídrica que produce el Arroyo 




Los Cerros Negros al discurrir por el batolito de roca granítica de elevada concentración de 
este elemento. 
Los resultados y conclusiones de este trabajo, manifiestan que los sistemas con 
elevadas concentraciones de flúor ya sea natural, como el Arroyo Los Cerros Negros y/o 
artificial, como las Piletas de decantación, por encima de los límites sugeridos para la 
protección de la biota acuática, impactan negativamente sobre las poblaciones de anfibios 
locales. Sin embargo, seria de suma importancia evaluar también el estado poblacional de 
estas especies analizando parámetros ecológicos tales como reclutamiento, edad, dieta de 
adultos, riqueza del ensamble de anfibios, entre otras, que permitirían obtener una visión 
más integral y holística del estado de conservación de los anfibios que habitan esta región 
con elevadas concentraciones de flúor, en donde se práctica la actividad minera desde hace 
mucho tiempo. Por otro lado, se observa que el sitio con alta concentración natural de flúor 
(Arroyo Los Cerros Negros) induce una serie de alteraciones en los organismos, que 
sumado a la presencia de depredadores (truchas) podrían aumentar el riesgo de declinación 
de las poblaciones locales de anfibios comparadas con otros arroyos, donde esta presión es 
mínima. 
Es importante destacar que el sitio artificial, Piletas de decantación, es un ambiente 
elegido por los anfibios locales. Probablemente, esta elección se deba a la oferta de una 
serie de recursos y condiciones que les permiten perpetuar sus poblaciones. Algunos de 
estos recursos pueden representarse mediante los diferentes nichos explotados por los 
anfibios locales y pueden suponerse por las diferentes dimensiones del nicho tales como la 
vegetación, disponibilidad de alimento, refugio, microhábitats de reproducción, mayor 
temperatura del agua, etc. 
Según estos resultados, el impacto del emprendimiento minero podría considerarse 
de bajo ha moderado ya que se limita puntualmente a las Piletas de Decantación donde 
desaguan los desechos generados del proceso de flotación de la fluorita. Sin embargo, es 
importante mencionar que a nivel de paisaje también existe impacto generado por las 
voladuras y apertura de labores que el mismo también es puntual y se localiza a los 
alrededores del yacimiento sin impactar los arroyos circundantes. 
Finalmente, se recomienda continuar el monitoreo del área de extracción minera, 
especialmente el arroyo que discurre al costado de las Piletas de decantación, porque los 
sulfatos (SO4
2-
) representan uno de los parámetros físicos químicos a monitorear, debido a 
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que esta sal aumenta en los sistemas acuáticos de 30 a 40 veces por encima de los 
parámetros normales debido a la actividad minera, posiblemente por procesos de filtración 
desde las Piletas de decantación hacia los arroyos circundantes. Esta sal (SO4
2-
) podría 
representar un indicador directo de una actividad sustentable de extracción minera. 
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Abstract – The grazing of amphibian tadpoles has a significant effect on structure and function of freshwater
algal communities. The aim of this study was to evaluate the composition of the diet, the amplitude and
degree of overlap of the trophic niche of tadpoles of Rhinella arenarum and Hypsiboas cordobae. We captured
tadpoles using nets in pond. Food items were identified to genus level and assigned to morphological guilds.
The diet of both species consisted of microalgae, with a predominance of diatoms, but representatives of
Cyanobacteria, Chlorophyta, Euglenozoa, Dinozoa and Ciliophora, were also recorded. A greater abundance
was observed in H. cordobae diet, with diversity and richness showed significant differences between species.
The proportion of individuals of each guild was different in the two species. As regards the size of the taxa
consumed, both species consumed a higher proportion of small organisms. The differences in the diet of these
species could be explained by different behaviors for food acquisition in the water column, as H. cordobae
tends to be nektonic and R. arenarum benthic. The analysis of diets suggest that the quantity of food available
to the tadpole anurans is very low; this could be due to water turbidity, depth, substrate type and strong
variations in conductivity in a short period of time.
Key words: Syntopic anuran / larval diet / microalgae / trophic niche / morphological guilds
Introduction
The diet analysis is a tool to assess food availability in
an environment, especially in those generalist habits
species, and feeding strategies in syntopic species with
similar behavior, however there are few studies comparing
dietary overlap of amphibian larvae (Pavignano, 1990;
Rossa Feres et al., 2004; Do Prado et al., 2009).
Amphibian larvae have a fundamental role in control-
ling ecosystem processes, in the regulation of primary
producer’s communities and as intermediaries in food
webs of many environments (Connelly et al., 2008; Whiles
et al., 2013). In addition, in some habitats, tadpoles could
be a diverse and abundant component of many freshwater
habitats, grazing of amphibian tadpoles has a significant
effect on structure and function of algal communities in
an environment (Connelly et al., 2008). Therefore the
information on feeding behaviors is critical to understand
whether the anuran species adjust their diets to the
habitats they occupy, according to the variation in the
availability of different prey (Altig et al., 2007; Peltzer
et al., 2010) which could affect the growth and develop-
ment of these organisms (Falico et al., 2012).
Consequently, studies on amphibian larvae diet may
represent a general measure of the offer and trophic
availability of different habitats and be a tool for
characterization and monitoring as bioindicator of envir-
onmental quality (Jüttner et al., 1996; Blanco et al., 2004;
Dı́az Quiros and Rivera Rondón, 2004; Bionda et al.,
2012, 2013).
Several studies have been performed about the diet of
larval amphibians in central Argentina (Arana et al., 2003,
2005; Bionda et al., 2012, 2013). But neither of these
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studies has focused on analyzing dietary overlap between
species and the structure and architecture of the consumed
algal community, thus becoming the first reference to
Argentina, contributing significantly to the theoretical
framework of the ecology of neotropical tadpoles.
The aim of this study was to evaluate the diet
composition, amplitude and degree of trophic niche
overlap of larval anurans of Rhinella arenarum Hensel,
1867 and Hypsiboas cordobae Barrio, 1965 and its relation
to the structure of periphyton.
Materials and methods
Study area
The study area is located in center-south of the Sierra
de Comechingones, Córdoba, Argentina (32x50k34kkS–
64x79k30kkW, 1200 m elevation.). Most part of the area is
constituted by plutonic base, with high fluorine content,
more than double the hosting metamorphic rock (Coniglio
et al., 2010). This natural morphology in this area has
contributed to the development of mines associate with the
fluorite extraction, being the mine Cerros Negros; the only
mine active at present since 1991.
The region is characterized by a climate within the
domain semi-humid to semi-dry trend in the plains and
mountains, with water deficit in winter (Oggero and
Arana, 2012). With respect to temperatures, the annual
average is 17.2 xC; the maximum is 34.0 xC.
Species of study
R. arenarum presents a neotropical distribution (Frost,
2015), in a variety of habitats, including coastal environ-
ments, rural or urban areas (Lajmanovich et al., 2010);
while, the distribution of H. cordobae is restricted to
highlands of Córdoba and San Luis provinces, Argentina.
This restricted distribution, to the highlands of central
Argentina and with a broad altitudinal range, together
with the report by the IUCN (2014) as species with
insufficient data, makes this species interesting for study
(Baraquet et al., 2013, 2015).
Sampling
In November 2013, using a hand net, six tadpoles of
both species R. arenarum andH. cordobae between Gosner
stages 30–39 (1960) were collected, from artificial ponds of
approximately 15r25 m, vegetated with Typha sp. where
sediments precipitate due to the flotation process that uses
the mine. The captured larvae were anesthetized with a
solution of chloroethylene and fixed in buffer formalin.
Water temperature, pH, electrical conductivity, salinity
and total dissolved solids were recorded with digital
equipment TestTM 35-Series Multiparameter 35425-10.
In order to qualitatively determine the algal commu-
nity present at the sampling site, three replicates of
epiphyton (macrophytes) and epipelon (sediment) of the
ponds were collected for identification under a 40x optical
microscope.
Analysis of the diet
Under a stereoscopic microscope complete intestine of
12 larvas was removed and their contents were analyzed
(only first third) according to Bionda et al. (2012). For
species identification, a Zeiss optic microscope was used.
For taxonomic analysis, specific bibliography for each
particular group was used, and names were updated
according to Spaulding et al. (2010), Komárek and
Hauer (2013) and, Guiry and Guiry (2014). The counts
were performed by direct methods at 400x magnification
with slide and coverslip of 24r50 mm following transects
along the coverslip (Gómez et al., 2009, Rimet and
Bouchez, 2011). The counting unit was the individual
(cell, coenobium or colony) and for filamentous algae a
30 mm length was counted as a single cell (Hill et al., 2000).
Algal density estimation was based on Villafañe and Reid
(1995).
The frequency of occurrence (FO%, percentage of
individuals that consumed a given category of prey) and
numerical frequencies (N%) for each food item were
calculated. Rank-abundance curves were constructed to
analyze and show graphically the dominance of certain
groups and the presence of rare taxa, and whether these
relationships changed between species.
Total algal abundance was compared between species
using the non-parametric Kruskal–Wallis test, because
this variable did not meet the assumptions of analyses of
variance (ANOVA). To describe the dietary diversity
among different populations, diversity index (H) accord-
ing to Shannon and Weaver (1949) was calculated.
Furthermore, we measured the evenness (E) for each
population diet following Magurran (1987). These struc-
tural attributes were compared using one-way ANOVAs.
Rarefaction method was performed using Estimates
version 8.2.0 (Colwell, 1997) to contrast the average diet
diversity and richness in populations with different sample
sizes. All algal taxa were grouped in three ecological
guilds, low profile, high profile and motile species
proposed by Passy (2007) and Passy and Larson (2011).
The low profile guild comprises species of short stature,
including prostrate, adnate, solitary centrics and slow
moving species. Unicellular, colonial or filamentous algae
extending higher on the substrate, comprising the high
profile guild; and fast-moving biraphid diatoms or
flagellated soft algae the motile guild. ANOVA were
performed to compare the abundance and proportion of
algae assigned to each morphological guild within species.
According to Rimet and Bouchez (2011), the taxa were
assigned to five classes considering its biovolume (in mm3):
C1 consists of taxa with less than 99 mm
3, C2 between 100
and 299 mm3, C3 between 300 and 599 mm
3, C4 between 600
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and 1499 mm3 and C5 greater than 1500 mm
3. ANOVA
were performed to compare the abundance and propor-
tion of algae assigned to each size in the diet of each
species. Analyses were performed using InfoStat (Di
Rienzo et al., 2012).
We calculated dietary overlaps using Pianka’s index
(Pianka, 1973). Overlap values of 1.0 indicate identical
diets or food volume, whereas overlap values of 0 indicate
total dissimilarity in food items. Intermediate values
are established as proposed by Peltzer et al. (2010) at the
following levels: high (>0.7), intermediate (0.4–0.7) or
low (<0.4).
Results
The previous analysis of the availability of food
revealed a low algal density with Nitzschia sp., Navicula
sp., Achnanthidium sp. and Euglena sp., as the most
frequent genera.
Six tadpoles for each species were analyzed. The diet of
the two species consisted mainly of microalgae belonging
to 44 genera (Table 1). There was a predominance of
diatoms (95 and 83% R. arenarum and H. cordobae,
respectively) but representatives of Cyanobacteria,
Chlorophyta, Euglenozoa, Dinozoa and Ciliophora were
also recorded, the last one only in H. cordobae diet. In a
smaller proportion, plant tissue, reproductive structures of
fungi and rotifers were found in the diet.
The analysis of the diet of tadpoles of R. arenarum and
H. cordobae revealed that the abundance of consumed
algae was very different, with greater algal density in
the gut of H. cordobae larvae (Fig. 1). In the diet of
R. arenarum the abundance of the most common genera
was less than 50.000 individuals cm2, while in larvae of
H. cordobae the abundance of the most consumed genera
was above the 100.000 individuals cm2, 2x the consumed
by the other species. It was also observed that the
composition of the diet of each species was different,
with different dominant species (Fig. 1). In the diet of
R. arenarum the most abundant genera were Nitzschia sp.
and Achnanthidium sp., representing almost 40% of the
diet composition. However, in the diet of H. cordobae
in addition to the genera mentioned for R. arenarum,
Navicula sp., Euglena sp., filamentous cyanobacteria and
ciliates became important.
Table 1. Percent (N%) and occurrence frequencies (FO%) of the more abundant algal genera (FO>50%) recorded in the gut
contents of Rhinella arenarum and Hypsiboas cordobae tadpoles.
R. arenarum H. cordobae
N (%) FO (%) N (%) FO (%)
Division Cianobacteria
Chroococcus 0.46 33 0.05 83
Jaaginema 1 2.09 83 5.12 100
Oscillatoria 1.20 33 3.36 83
Division Chlorophyta
Closteriopsis – – 0.25 100
Division Ochrophyta
Achnanthidium 34.41 100 23.48 100
Cocconeis 0.40 33 0.42 50
Encyonema 0.12 50 0.04 33
Encyonopsis 8.97 83 4.54 83
Fragilaria 1.53 50 1.17 83
Gomphonema 0.43 33 0.10 67
Halamphora 0.23 67 0.24 67
Navicula 8.2 100 32.31 83
Nitzschia 39.7 100 17.54 83
Rhopalodia 0.11 50 0.57 50
Phylum Euglenozoa
Euglena 0.10 17 2.96 83
Phylum Dinozoa
Peridinium 1.25 83 0.06 67
Fig. 1. Range-abundance curves of taxa recorded in the diet of
Rhinella arenarum and Hypsiboas cordobae. The number of
individuals is represented by cm2. Genera with abundances
higher than 1% are indicated.
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As to the structural attributes of the algal community
consumed by the tadpoles a greater algal abundance
was observed in the diet of H. cordobae (Kruskal–Wallis,
H=6.56; P<0.01, Fig. 2). The diversity, evenness and
richness in the diet showed no significant differences
between species (diversity, F1,10=0.001; P=0.97; even-
ness, F1,10=2.37; P=0.15 and richness F1,10=3.74;
P=0.08). However, the rarefaction technique revealed
that the diversity and richness of consumed algae in
the diet showed significant differences between species
(diversity, F2,9=14.26; P<0.001; richness F2,9=3.74;
P<0.05).
The proportion of individuals of each guild in the diet
of the two species was different (F2,15=3.91; P<0.05 for
H. cordobae and F2,15=25.12; P<0.0001 for R. arenarum,
Fig. 3(a)), with a higher proportion of motile organisms
and low profile inH. cordobae and motile organisms in the
diet of R. arenarum. However, the density of motile
organisms in the diet of H. cordobae was higher, but may
be due to the great variability of this variable no significant
differences were found (Kruskal–Wallis, H=8.84;
P=0.19, Fig. 3(b)).
The diet of R. arenarum showed greater abundance of
taxa of size classes 1 and 3 (Kruskal–Wallis, H=20.02;
P<0.01; Fig. 4); higher proportion of class 3 (60%)
followed by organisms of size 1 (26%) (F4,25=80.37;
P<0.001). Similar results were found for the diet of
H. cordobae, with greater abundance and proportion of
Fig. 2. Structural attributes of the algal community in the diet of
Rhinella arenarum (black) and Hypsiboas cordobae (white)
tadpoles. Means and standard errors are shown.
Fig. 3. Proportion (a) and density (b) of the organisms of
morphological guilds: high profile (H), low profile (L) and motile
(M) in the diet of Rhinella arenarum (black) and Hypsiboas
cordobae tadpoles (white).
Fig. 4. Density and proportion of organisms for the different size
classes (C1–C5, C1 being the smallest) in the diet of Rhinella
arenarum andHypsiboas cordobae tadpoles. Means and standard
errors are shown. Letters show the results of post-hoc tests, mean
values with the same letter are not significantly different.
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organisms of size classes 1 and 3 (Kruskal–Wallis for
abundance, H=8.91; P<0.05, and for proportions,
H=19.05; P<0.001), each of these size classes accounting
for around 40% of the diet.
The general niches overlap was high (GO=0.964)
and the specific overlap indicated that R. arenarum
overlapped intermediately to H. cordobae (SO=0.612),
while H. cordobae had a low overlap on the diet
R. arenarum (SO=0.187).
The mean values, standard deviation, minimum
and maximum for the physico-chemical variables were:
electrical conductivity (mS)=1531.32¡831.87 (2.56–
1991); salinity (ppm)= 434.97¡446.02 (1.32–957); total
dissolved solids (ppm)=109.09¡21.96 (1.05–878);
pH=8.64¡0.24 (8.13–8.94); water temperature
xC=22.72¡4.18 (16–26.5). This showed that the envir-
onment presented strong variations in the studied period,
mainly due to the difference between maximum and
minimum values of variables.
Discussion
The tadpoles of species, R. arenarum and H. cordobae,
was found to coexist spatially but with variation in the use
of trophic niche. The taxonomic composition of the diet of
both species was different, and tadpoles of H. cordobae
consumed a greater number of organisms. Furthermore,
there were differences in the proportion of morphological
guilds represented in the diet of each species. R. arenarum
consumed greater proportion of motile algae, mainly
represented by Nitzschia sp. Instead, in the diet of
H. cordobae a higher proportion of motile algae were
observed, represented by Nitzschia sp., Navicula sp.,
Euglena sp. and ciliates, and of low profile algae, mainly
due to the abundance of Achnanthidium sp.
The trophic spectrum of tadpoles was in agreement
with that of other species of benthic and nektonic
tadpoles, mainly composed of animal remains, plant
remains, diatoms and sediment (Lajmanovich and
Fernández, 1995; Arana et al., 2003; Echeverrı́a et al.,
2007; Bionda et al., 2012, 2013). However, differences in
resource use, type and size of prey consumed reported by
the present paper suggested how species are structured to
coexist in the same environment. In addition, this work
represents one of the first contribution to the knowledge of
the diet of syntopic amphibian larvae and its relationship
to the architecture of periphyton.
The observed differences in the diet of these two species
could be explained by differences in morphology (con-
formation of the buccal apparatus and buccopharyngeal
cavity) and ecomorphological class assigned according to
Altig and Johnston (1989) and McDiarmid and Altig
(1999), where R. arenarum belongs to benthic group and
H. cordobae to nektonic. R. arenarum larvae were
observed grouped on plant debris floating in the water
body, while larvae ofH. cordobae swam through the water
column. In this sense, Duellman and Trueb (1986) stated
that partitioning of resources among anuran species may
be due to differences in their position in the water column,
a consequence of morphological adaptations for exploita-
tion of specific microhabitats.
Moreover, Rossa Feres et al. (2004) argued that the
anuran species differ in their ability to ingest particles of
different sizes, which can be another cause of partitioning
of resources. However they found that the particle size did
not explain the selection of food. Similarly, in our study
both species consumed larger proportion of small algae,
with less than 600 mm3 biovolume, because most consumed
genera, and also the most abundant in the environment,
corresponded to these size categories (Navicula, Nitzschia
and Achnanthidium).
The general trophic niche overlap between diets was
high, in agreement with other studies (Pavignano, 1990;
Rossa Feres et al., 2004). A high overlap could be due to
the competition between species by use of common
resources and limited, or lack of competition or a non-
selective foraging strategy, thus the most frequent items in
the environment will be the most frequent items in the diet
(Peltzer et al., 2010). Both scenarios are possible and
additional data on resource availability and species
interactions are needed for assessing trophic competence
(Peltzer et al., 2010). As to specific overlap, our results
showed that R. arenarum overlaid their diet intermediately
with H. cordobae, while H. cordobae presented a low
overlap on the diet of R. arenarum, suggesting that there is
a partitioning of the food grade. Other authors have
reported a high overlap in diets of larval amphibians;
however Lajmanovich (1997, 2000) established that space
and time can be much more important than resource
partition in organizing tadpoles’ communities. In this
sense, both species could coexist as there is a significant
temporal partition between their larval periods. The larvae
of the genus Hypsiboas that inhabiting the mountains of
central Argentina have a very long larval period, finding
larval forms during the spring, summer, fall and even
winter (Palermo, 1985). For its part R. arenarum larvae,
possess a more limited larval period, between spring and
early summer (Cei, 1980). These characteristics suggest a
significant temporal partition; however, H. cordobae
would have a greater overlap in the larval cycle of
R. arenarum than vice versa. However, further studies
could analyze the survival and development of these
larvae, and ultimately assess the success in the larval
recruitment, as well as the degree of overlap or competi-
tion between both species.
Availability of prey has proven to be one of the
most important factors determining the diet of amphi-
bians, but resources are complex to measure and generally
not included in studies of diet of anurans (Peltzer et al.,
2010). The semi-quantitative analysis of periphyton of
the sampling site, that provided us an estimate of the
availability of food in the ponds, revealed a low algal
density, dominated by a few genera of algae. This is
consistent with that recorded in the gut contents of the
larvae and, as there were no preferences for some food
items, confirms that their diets are good indicators
of abundance and species composition of the
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environment (Lajmanovich and Fernández, 1995; Bionda
et al., 2012).
Different studies demonstrate that grazing anurans
larvae influences the periphyton, thereby acting as eco-
system engineers (Kupferberg, 1997; Mallory and
Richardson, 2005; Connelly et al., 2008, 2014). This
influence might be negative, as a result of the elimination
of algae by direct grazing causing changes to the species
composition of periphyton community, or positive, due to
an increase in the surface area available for periphyton can
colonize given the removal of detritus and adhered matter
(Baffico and Úbeda, 2006; Holomuzki et al., 2010).
In both species intestinal contents presented a pre-
dominance of microalgae characteristics of anthropic
environments, as some species from genera Navicula and
Nitzschia, indicators of environmental conditions in
various water bodies (Dı́az Quiros and Rivera Rondón,
2004; Bionda et al., 2012), are resistant to high electrical
conductivity and organic contamination (Ramı́rez and
Plata Dı́az, 2008; Yucra and Tapia, 2008). The predomi-
nance of the genus Euglena could indicate elevated content
of organic matter in these ponds (Fabrizi, 2010). However,
taxa reported by Arana et al. (2003) in the diet of
H. cordobae of the high mountains of central Argentina
are characteristic of environments slightly modified by
human activity.
This study represents a first approach to the assessment
of food ecology in syntopic species of amphibians and
their relationship with the periphyton in the region,
therefore constitutes a significant contribution to the
theoretical framework in ecology of neotropical tadpoles.
Further research is required about the food availability
in natural and impacted environments. The importance
of using the diet of larval amphibians as indicators of
environmental quality and adaptation strategies of
species to their environment is highlighted, as well as the
overlap in diets as an indicator of the degree of competi-
tion or differentiation of trophic niches in syntopic species.
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of tadpoles from a temporary pond in southeastern Brazil
(Amphibia, Anura). Rev. Bras. Zool., 21, 745–754.
Shannon C. and Weaver W., 1949. The Mathematical Theory of
Communications, EEUU, Universidad de Illinois, Urbana,
Illinois.
Spaulding S.A., Lubinski D.J. and Potapova M., 2010. Diatoms
of the United States, Accessed online 15 March 2014, http://
westerndiatoms.colorado.edu.
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Non-lethal biological techniques such as blood biomarkers have gained attention due to their value as
early signals of anthropic effects of contamination representing significant tools to evaluate ecosystems
health. We evaluate and characterize in situ genotoxicity of water samples collected from aquatic eco-
systems around a fluorite mine using amphibian frogs Hypsiboas cordobae as bioindicator species com-
plemented with 16 physicochemical parameters. Four stations associated with fluorite mine sampling
were sampled: a stream running on granitic rock with natural high fluorite content; two streams both
running on metamorphic rock with low fluorite content; and an artificial decantation pond containing
sediments produced by fluorite flotation process with high variation in physicochemical parameters. We
analyses the blood of tadpoles and adults of H. Cordobae, calculated frequencies of micronuclei, ery-
throcyte nuclear abnormalities, mitosis, immature and enucleated erythrocytes. Individuals were mea-
sured and weighed and body condition was calculated. The results of this study indicate that individuals
of decantation pond are exposed to compounds or mixtures which are causing cell damage when
compared to those that were collected of stream. Larval stage was more vulnerable than the adult phase
and it could be related mainly to the higher exposure time to xenobiotics, which can penetrate easily by
skin, mouth and gills; additionally this site offers a reduced availability of food than other sites. There-
fore, chronic exposure to pollutants could derive in degenerative and neoplastic diseases in target organs.
Moreover these individuals may experience reproductive and behavioral disturbances which could lead
to population decline in the long term.
& 2016 Elsevier Inc. All rights reserved.1. Introduction
Degradation of freshwater resources is a world-wide growing
concern (Antunes et al., 2007; Marques et al., 2008). Many are the
causes of such degradation that go from agricultural practices
(Bionda et al., 2011, 2013; Babini et al., 2015) to industrial activities
such as mining (Castro et al., 2003; Marques et al., 2008; Antunes
et al., 2008). Mining activity is a source of physical, chemical,
biological and landscape alterations. Evaluation of environmental
quality, particularly in aquatic ecosystems, has traditionally been
based on physicochemical measurements of water, but not ne-
cessarily provides adequate information on exposure and responsembiental, Departamento de
ísico-Químicas y Naturales,
a.
xa.unrc.edu.ar (F.E. Pollo).of living organisms to pollution (Antunes et al., 2008; Lavoie et al.,
2012). Therefore, the development of complementary monitoring
methods is a priority. In this sense, the use of non-lethal biological
techniques such as analysis of blood biomarkers have gained at-
tention due to their unquestionable value as early signals of ad-
verse effects of contamination, because provide an estimation of
biological exposure to genotoxic pollutants (Vera Candioti et al.,
2010). These effects can be monitored using a broad range of as-
says, including analysis of micronuclei frequency and nuclear ab-
normalities, which are the most frequently used methods for de-
tecting cytogenetic and genotoxic effects in nucleated erythrocytes
(Aylon and Garcia-Vazquez, 2000; da Silva Souza and Fontanetti,
2006; Machado da Rocha, 2011; Pollo et al., 2012; de Arcaute et al.,
2014).
Hence, changes in biological endpoints and blood biomarkers
as responses of multiple changes occurred in the test organisms
can turn into a consistent warning signal of environmental
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characterization of environmental risk for amphibian (Lajmano-
vich et al., 2010; Peltzer et al., 2013; Babini et al., 2015; Pollo et al.,
2015a). It is well-known that amphibians have a great potential as
bioindicators, and especially their aquatic early-life stages are very
sensitive to contaminants (Rowe et al., 1992; Marques et al., 2013;
Babini et al., 2015). Furthermore, anurans have a permeable skin
that can more easily absorb moisture and substances dissolved in
water. On the other hand, amphibians are one of the groups ex-
tremely important in the trophic chain. Depending on habitat and
life stage, amphibian may occupy both the role of prey and top
predators being a key element in the accumulation and transfer of
toxic substances between aquatic and terrestrial environments
(Marques et al., 2013).
Hypsiboas cordobae (Barrio, 1965) has a distribution restricted
to highlands of Córdoba and San Luis provinces, in central Ar-
gentina, generally associated to slightly disturbed habitat. This
species presents ecological characteristics that are essential for the
election of a sentinel species to ensure the detection of local per-
turbations: present in abundance in the study area, have a low rate
of migration, and be limited to a small space (Flickinger and Ni-
chols, 1990).
The aim of the current study was to determine and characterize
in situ the genotoxicity in natural and artificial surface waters as-
sociated with a fluorite mine from central Argentina, using Hyp-
siboas cordobae as bioindicator species. Because of absence of
other important sources of contaminants (e.g. agrochemicals,
sewage, livestock breeding) the study area can be regarded as a
“field laboratory” offering an opportunity for the assessment of
toxicity under realistic conditions.2. Materials and methods
2.1. Study area and site selection criteria
The study area is located in a large granitic batholith, Cerro
Áspero (440 km2, altitude 1200 m.a.s.l) in the centre-south region
of Sierra de Comechingones, Córdoba, Argentina. In this area the
main deposits of epithermal fluorite of Sierras Pampeanas are lo-
cated (Coniglio, 2006). The Sierras Pampeanas are constituted
mostly by metamorphic plutonic basement, composed mainly of
coarse-grained metamorphic rocks (gneisses and migmatites), and
intruded into the Lower Paleozoic by granitic batholiths (Cantú
and Degiovanni, 1984). These batholiths have an average content
of F of 1.210 ppm, which is two times higher than the host me-
tamorphic rocks and that of other non-mineralized granites of the
Sierras de Córdoba (Coniglio et al., 2006).
This natural formation allowed the installation of mines in the
area being the Los Cerros Negros mine the only active in Argentina
since 1991. The effluent from the treatment of mineral ending in a
series of artificial ponds (earth dams) of approximately 15 m by
25 m, vegetated with Typha sp. In these artificial ponds precipitate
sediments produced by fluorite flotation process.
Associated with this area, the basin of stream “Los Cerros Ne-
gros” with an area of 10 km2 circulates on granitic rock from west
to east. Near the fluorite mine, it receives the stream “Los Valle-
citos” that is born and runs through metamorphic rock and as well
as without number of small streams that finally flows into the
river “Guacha Corral”, the most important water course in this area
(Fig. 1).
The chemical characterization of surface water made in this
area indicate that the fluoride ion is found in concentrations less
than 0.35 mg/l for streams belonging to metamorphic environ-
ments, while streams circulating in granitic environments have an
average concentration of 0.90 mg/l (Coniglio, 2006). This is due to,fluoride can be transferred from these granitic rocks to water
through dissolution (Chuah et al., 2016).
Considering the data presented above, four sampling stations
were selected: (I) Las Hylas (LH) stream and (II) Los Vallecitos
stream (LV), both which runs on metamorphic rock with low
fluorite content; (III) Los Cerros Negros stream (CN), which runs on
granitic rock with a high fluorite content and (IV) artificial de-
cantation ponds (DP), containing sediments produced by fluorite
flotation process. In all sites the presence of populations of Hyp-
siboas cordobae was previously detected (Fig. 1).
2.2. Organism's collection
15–20 individuals (adults and tadpoles) of H. cordobae (Anura,
Hylidae) were collected in each site during the period of activity of
the species (September to April).
The adult individuals were found by visual encounter surveys
(Heyer et al., 1994) and captured by hand. In these individuals
were recorded: sex, using external secondary sexual characters
(black vocal sacs and vocalizations for males, and eggs readily
visible through the abdomen skin for females); total length
(Snout-vent length – SVL) using a manual Somet Inox Extra Ver-
nier caliper (0.01 mm); and weight, using a Mettler balance
(P11N0–1000 g).
Tadpoles of H. cordobae were collected using a hand net. Sub-
sequently, tadpoles were anesthetized by immersion in a solution
at 0.05% of MS222 or Methanesulfonate Salt (3-Aminobenzoic Acid
Ethyl Ester Sigma-Aldrich™), and were recorded: development
stage (following Gosner, 1960); total length (TL; length from the
snout to the tail end), using a manual Somet Inox Extra Vernier
caliper (0.01 mm); and weight, using a Mettler balance (P11N0–
1000 g).
The body condition (BC) of all individuals collected was calcu-
lated according to Jakob et al. (1996) that relates weight and total
length, giving an estimate of nutritional state.
2.3. Blood sampling
Previously before release, blood samples were obtained from
the angularis vein (Nöller, 1959; Martino and Sinsch, 2002) of each
adult specimen. In tadpoles, the blood was obtained by cardiac
puncture (Babini et al., 2015). Smears of fresh blood were air-dried,
fixed and stained using May Grunwald-Giemsa (Dacie and Lewis,
1984).
2.4. Blood cell morphology
Two thousand erythrocytes per individual (adult and tadpoles)
were examined by a single observer using a microscope at 1000
magnification (Zeiss Primo Star iLED) and the results were ex-
pressed per 1000 cells (‰).
Genotoxicity was tested using micronuclei (Mn) and ery-
throcyte nuclear abnormalities (ENA), carried out in mature per-
ipheral erythrocytes according to the procedures of Fenech (2000)
and Carrasco et al. (1990) respectively. Four ENAs were con-
sidered: notched, binucleated, lobed and blebbed (Pollo et al.,
2015a). The results were expressed as ENA mean frequency (‰) of
the sum of all abnormalities observed (Guilherme et al., 2008;
Lajmanovich et al., 2014). In addition, frequencies of enucleated
erythrocytes (EN) and in mitotic division (M) were calculated.
Immature erythrocyte frequency (IE) was estimated in order to
assess alterations on the haematological dynamics. The distinction
between mature erythrocyte (ME) and immature erythrocyte (IE)
was made following Ghillerme et al. (2008): IE have a bluish-grey
cytoplasm and the nucleus is rounder and larger than ME.
Fig. 1. Location of sampling sites in the centre-south region of Sierra de Comechingones, Córdoba, Argentina. Black point indicates the sampling sites.
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Water samples for physical and chemical analyses were col-
lected from all sites in 0.5 L plastic bottles. Samples were analyzed
for Cl, Na, K, Ca, Mg and F and hardness (based on calcium and
magnesium total content) by the area of Hydrology, Department of
Geology, National University of Río Cuarto, using standard meth-
ods (APHA-AWWA, 1999). Furthermore, water temperature, pH,
electrical conductivity, total dissolved solids and salinity were
measured in situ, using a digital multiparameter 35-Series 35425–
10 tests (Oakton Instruments 625E Bunker Court Vernon Hills, IL
60,061, USA). Dissolved oxygen was measured using a meter
HD3030.
2.6. Statistical analysis
All data were expressed as mean 7 standard deviation. Data
set from different treatments were checked for normality (Sha-
piro-Wilks test) and homogeneity of variances (Levene test). A
comparative analysis of environmental variables was performed.
Water temperature, pH and dissolved oxygen (%) were compared
using one-way ANOVAs. Conductivity, Salinity and TDS were
compared between sites using a non parametric Kruskal–Wallis
test, because these variables did not meet the assumptions of the
ANOVA.
Weight (W) and snout–vent length (SVL) were log-transformed.
Measures of tadpole and adult weights were regressed on SVL and
the residual distances of individual points from the regression line
were taken as an estimator of body condition index (Jakob et al.,
1996; Wood and Richardson, 2009). Then, differences in body
condition (BC) of tadpoles and adults between treatments were
analyzed by ANOVA. All differences were considered significant at
p o0.05. Statistical analyses were performed using InfoStat (Di
Rienzo et al., 2012).
Canonical correspondence analysis based on water parameters,
genotoxicity and body condition of tadpoles and adults was per-
formed following Babini et al. (2016). The analysis was performed
using Canoco for Windows 4.5, and the TRIPLOT was performedwith Canodraw for Windows (ter Braak and Smilauer, 2002).3. Results
3.1. Physicochemical analysis of surface water
Physicochemical variables and ion concentration in water of
each sampling site are shown in Table 1. Water temperature
(po0.001), pH (po0.001) and dissolved oxygen (po0.05)
showed significant differences between sites. Water pH values
were similar in streams circulating in metamorphic environments
(LH and LV) while CN, which runs on granitic rock, showed a
neutral pH. Conductivity was extremely high in the decantation
pond samples (Kruskal–Wallis, po0.0001) in comparison with
other sites (Table 1). Water salinity (Kruskal–Wallis po0.0001)
and TDS (Kruskal-Wallis, po0.001) also varied among sites
(Table 1).
3.2. Blood biomarkers
The mature erythrocytes of H. cordobae adults were elliptical
with a centrally located oblong nucleus while in tadpoles a
spherical shape was observed. Micronuclei, ENAs, mitotic, im-
mature and enucleated erythrocytes were observed in all the sites
(Fig. 2).
Sex influence on micronuclei (Mn), nuclear abnormalities
(ENA), mitotic erythroid (M), immature (IE) and enucleated ery-
throcytes (EN) frequencies, using SVL as covariable was evaluated
but it was not statistically significant for any site (p40.05). Con-
sequently, for subsequent analyses we combined males and fe-
males in a single sample per site.
Frequencies of Mn, ENA, M, IM and EN (Table 2) were compared
between adult and tadpoles within each site.
In adults, Mn and IM frequencies were higher to DP and CN in
relation to LV and LH sites. This difference was not significant for
IM (p¼ 0.30, Table 2), Mn (p¼0.19). This relationship was also
found in tadpoles and the difference was statistically significant
Table 1
Chemical, physical and ion concentration data for each sampling site.
Sites
LH LV CN DP
Temperature Water (T°W) 18,6772,63 19.1772.73 20.0172.60 23.2074.15n
pH 8.2070.25 8.3070.24 7.7070.34 8.5070.32n
SDT (ppm) 106.55720.58 78.57716.16 35.51717.43 251.197374.78n
Salinity (S) ppm 72.24713.7 54.75710.61 26.4678.92 476.237382.01n
Conductivity (Cond) mS/cm 153.91725.22 112.50724.50 49.04723.48 1495.817643.99n
Dissolved Oxygen (O) % 71.4079.01 92.30717.18 94.90712.16 69.9379.07
Hardness CO3Ca (ppm) 82.0072.83 54.0075.66 20.0075.70 74.0078.50
CO3 mg/l 0.0070.00 1.8072.55 0.0070.00 0.0070.00
HCO3 mg/l 90.25724.40 70.6577.99 22.5077.10 375.007240.40
Sulphates (SO4¼) mg/l 15.7079.48 25.0070.28 8.2571.60 102.05730.20
Chloride (Cl-) mg/l 5.0070.99 3.6070.99 2.970.00 378.67232.40
Sodium (Naþ) mg/l 5.5572.90 7.3070.99 5.6571.50 422.657277.40
Potassium (Kþ) mg/l 0.8570.21 0.8570.21 0.3070.00 9.6072.10
Calcium (Caþ þ ) mg/l 22.4070.00 15.675.09 4.4070.60 18.4071.10
Magnesium (Mgþ þ) mg/l 4.4073.39 3.6571.77 2.2071.00 6.8572.80
Fluoride (F-) mg/l 0.2070.00 0.2570.07 1.9071.00 14.2073.70
LH¼stream Las Hylas; LV¼stream Los Vallecitos; CN¼stream Los Cerros Negros; DP¼decantation pond. Mean7standard deviation.
n po0.05.
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Table 2).
ENA frequency of H. cordobae adults increased significantly in
DP respect to the remaining sites (Kruskal-Wallis, po0.01). This
relation was also found for tadpoles (Kruskal- Wallis, po0.0001).
Enucleate cell frequency in tadpoles was higher in DP but this
difference was not statistically significant (Kruskal-Wallis,
p¼0.43).
3.3. Morphological analysis in tadpoles and adults
Mean SVL and weight of males, females and tadpoles are
shown in Table 3. We found significant differences in weight of
males among sites (F3,51¼23.91 po0.001) but not in females
(F2,10¼1.34 p¼0.30). Snout–vent length differed between sites in
both females (F2,10¼4.65 po0.05) and males (F3,51¼23.91
po0.01) (Table 3). Body condition (BC) was statistically significant
between sites for males (F3,51¼7.65 po0.01) but there was no
differences in females (F2,10¼2.15 p40.05). The smaller BC was
observed in individuals from LH stream while individual with
higher BC were found in DP.
All tadpoles were between stages 27–31 (Gosner, 1960). There
were significant differences between sites for total length
(F3,73¼31.78 po0.001) and weight (F3,73¼32.51 po0.001).
Tadpoles from DP showed the lower total length, weight (Table 3),
and body condition (F3,73¼6.14 po0.001).
3.4. CCA
Canonical correspondence analysis (CCA) indicated that the
accumulated inertia of ratio between water parameters and bio-
logical variables of tadpoles in the first axis was 49.9%. Collinearity
was detected between conductivity, salinity, and TDS, so TDS was
removed from the analysis. Naþ , Kþ and CO3 were removed from
the analysis because did not contribute significantly in a previous
analysis.
The TRIPLOT (Fig. 3) shows that the first axis separates the LV
and LH sites of the CN and DP sites. Magnesium, pH, Calcium and
water hardness had an inverse relation to the rest of water
parameters.
DP was related with water temperature and Cl- and F con-
centrations and these were associated with enucleated and mitotic
erythrocytes in tadpoles and micronucleus in tadpoles and adults.LH and LV streams had relation to calcium concentration and
hardness and these variables were associated principally with er-
ythrocyte nuclear abnormalities in tadpoles and adults.4. Discussion
This work provides the first data on the genotoxicity in situ on
anurans inhabiting water surfaces associated with a fluorite mine.
Toxicity data on fluoride effluents are limited, and most informa-
tion is only available from laboratory assays with fluoride solutions
at different concentrations (Goh and Neff, 2003; Lihong et al.,
2011; Cao et al., 2013; Chai et al., 2016). In situ assays have become
popular tools in aquatic toxicology and their use as providers of
site-specific toxicological information is widely recommended
(Castro et al., 2003; Antunes et al., 2008). Furthermore, the eva-
luation of pollutant effects on natural exposed organisms give
information about the health of the environment (Hoffman et al.,
2010) generating more realistic and toxicologically relevant data
(Marques et al., 2013).
4.1. Physicochemical characterization of sites and the influence on
organisms
Decantation ponds (DP) are artificial environments that receive
effluents from the industrial process of fluorite flotation. During
this process the water is heated to 28 °C, and its pH is modified
using calcium carbonate. After the sediment is decanted, the water
returns to the factory to restart the process, without making
contact with any natural water course. As expected, DP water
samples showed the highest ion concentration and conductivity,
which may be explained by the formation of complex ionic forms
that precipitate on the sludge. The frog population inhabiting the
DP was chronically exposed to a complex mixture of compound
and high pH values by direct contact with the effluent.
In our study, pH differed among sites, with DP showing the
most basic values (8.5), near of optimal limits to growth, survival
and normal development reported for amphibians (6o pH 9o)
(Addy et al., 2004; García and Fontúrbel, 2003;Gauthier et al.,
2004). Dissolved oxygen showed normal values for development
of amphibians in all sites (Z60%; Gauthier et al., 2004).
Fluoride is an essential element for all animals. However, it is
also recognized worldwide as serious inorganic contaminant in
Fig. 2. Erythrocytes in blood of Hypsiboas cordobae: (A) tadpole erythrocyte micronucleus and (B) adults erythrocyte micronucleus; (C) mature and immature erythrocyte
(D) lobed nuclei (E) blebbed nuclei (F) binucleated cell; (G) enucleated (H) mitotic erythrocyte. May Grünwald-Giemsa, 100 .
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Table 2
Frequencies of micronuclei (Mn), nuclear abnormalities (ENAs), mitotic erythroid (M), immature erythrocytes (IM) and enucleate cells (EN) in tadpoles (Ta) and adults (Ad) of
Hypsiboas cordobae.
Sites n ‰ Mn ‰ ENAs ‰ M ‰ IM ‰ EN
LH 20 Ta 0.327 0.51 8.5375.64 2.8075.09 14.8577.17 3.4273.30
21 Ad 0.0870.20nn 3.9172.85 0.1270.43 4.5275.95 0.5470.89
DP 20 Ta 1.4071.35 10.6677.04 1.7771.69 13.5710.27 5.6476.44
20 Ad 0.3670.59 8.6075.34nn 1.1771.59 14.86719.85 1.0771.77
CN 17 Ta 1.4271.09 1.7472.59nn 0.8671.13 15.32710.9 4.0974.40
14 Ad 0.3970.85 3.5672.08 1.3971.33nn 43.41746.25 0.4470.68
LV 20 Ta 0.9071.36 10.1476.49 0.8271.39 7.6974.52nn 2.3671.84
13 Ad 0.2170.61 4.5073.27 0.4570.95 22.36726.09 0.2170.39
LH¼Las Hylas stream; DP¼Decantation Ponds; CN¼Los Cerros Negros stream; LV¼Los Vallecitos stream; n¼sample size, ‰¼frequency per one thousand.
nn o0.01.
Table 3
Mean values7standard deviation of weigh and snout–vent length of adults and
tadpoles of Hypsiboas cordobae.
Sites n Weigh (g) Snout–vent length (mm)
LH 20 Ta 1.2270.70 47.09711.31
4♀ 9.5075.45nn 45.7976.36
17♂ 7.0671.25nnn 42.3273.57nnn
DP 20 Ta 0.4270.15nnn 37.1675.93nnn
5♀ 13.6071.52 52.4072.07
15♂ 10.5371.96 48.2073.06
CN 17 Ta 1.1870.40 41.8978.02
0♀ – –
14♂ 9.0072.45 51.4973.61
LV 20 Ta 2.1470.73 63.99710.47
4♀ 13.0071.83 53.9572.95
16♂ 8.9471.98 50.1272.39
LH¼Las Hylas stream; DP¼Decantation Ponds; CN¼Los Cerros Negros stream;
LV¼Los Vallecitos stream; n¼sample size, Ta¼tadpoles. npo0.05
nn po0.01.
nnn po0.001.
Fig. 3. TRIPLOT (first two CCA axes) showing the sites (circles), the biological
variables (triangles), and the water parameters (arrows represent the correlation of
the physicochemical variables with the canonical axes). See Table 1 and Table 2 for
definition of variables.
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2003). F content at all sites were above the limit suggested
(0.12 mg/l) by the Canadian Council of Ministers of Environment(CCME, 2002). CN stream and DP showed higher concentrations
than the value proposed by Camargo (2003) for protection of
aquatic biota in freshwater ecosystems (0.5 mg/l) and the value
suggested by the Argentinian government (1.4 mg/l - Law 24,051,
1992).
On the other hand, the high concentration of SO42 found in DP
could be a direct outcome of the mining activity, which can in-
crease 30–40 times this value, impacting on salinity and con-
ductivity (Cañedo Argüelles et al., 2013). A high salinity directly
influence on freshwater organisms because they need to maintain
an internal osmotic pressure relative to the medium in which they
live. Therefore, when the salt concentration of the medium be-
comes too high the osmoregulatory mechanisms will collapse re-
sulting in cellular damage and possibly death (Cañedo Argüelles
et al., 2013).
High concentrations of Cl (378.6 mg/l) in DP were recorded.
These values exceeded the levels recommended by the US En-
vironmental Protection Agency (230 mg/l) for the protection of
aquatic life (USEPA, 1988). Prolonged exposure to Cl concentra-
tions above 220 mg/l is harmful to aquatic species causing devel-
opmental abnormalities such as decreased growth and failure or
delays in the metamorphosis (Christy and Dickman, 2002; Sanzo
and Hecnar, 2006; Kaushal et al., 2005; Collins and Russell, 2009).
4.2. Blood biomarkers
The erythrocyte micronucleus test is used in several amphibian
species to monitor aquatic pollutants displaying genotoxic poten-
tial (Peltzer et al., 2013; Babini et al., 2015; Pollo et al., 2015a).
Consequently, the increase of micronucleated erythrocytes in
peripheral blood of individuals collected in more perturbed en-
vironment indicates that some pollutant, or a combination of
them, are inducing genotoxic effects. The higher micronucleated
erythrocyte frequency in tadpoles respect to adults may be related
to the highest cell division rate and to the varying degree and time
of exposure to water pollutants during this phase of life cycle
(Barni et al., 2007).
Additionally, ENA assays in adults and tadpoles showed the
existence of a significantly higher value of nuclear abnormalities in
erythrocytes of H. cordobae from the mine pond compared to in-
dividuals inhabiting in natural streams. In general, ANE fre-
quencies were consistently higher than the Mn frequencies. Since
both blood markers have been interpreted as analogous nuclear
lesions (Aylon and Garcia-Vazquez, 2000; Serrano García and
Montero Montoya, 2001; Guilherme et al., 2008) this result sug-
gest that ANEs could indicate a wider spectrum of DNA damage
than the micronuclei formation (Gómez Meda et al., 2006). These
results demonstrate that there would be a higher degree of genetic
instability in H. cordobae individuals inhabiting in the decantation
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for the species. However, to our knowledge, this is the first report
on the incidence of genotoxic damage in H. cordobae and there is
no previous data on the basal threshold of micronucleus and nu-
clear abnormalities of this species obtained in laboratory. In this
case, the reference values were obtained from individuals of LH
stream, which was the natural site farther from the mine.
One of the most important functions of erythrocytes is to carry
oxygen and carbon dioxide. The presence of enucleated forms of
circulating red cells in DP may represent a special device for in-
creasing oxygen carrying efficiency, particularly in conditions of
water contamination, by improving the cell surface/volume ratio
(Barni et al., 2007). The high appearance of enucleated ery-
throcytes in tadpoles in comparison to adults may be attributed to
the absolute dependence of this stage of aquatic environment.
Although, the eccentric or peripheral splitting plane of bilobed
cells can result to the formation of enucleus (Anbumani and Mo-
hankumar, 2012), this cell type have also been reported
in situations of diet change, diseases and metabolic stress (Fijan,
2002). Some of these conditions could explain their occurrence in
adults.
The increase in inmature erythrocyte frequency in tadpoles
observed in DP and CN stream would reflect an increase in ery-
thropoiesis (Peltzer et al., 2013), which could be a response to
stress caused by high concentrations of ions (Valenzuela et al.,
2006; Prieto et al., 2008). Furthermore, fluorine is considered an
effective anabolic agent because it promotes cell proliferation
(Barbier et al., 2010) affecting the oxygen availability in this site.
Consequently, the presence of mitotic erythroid cells in polluted
conditions indicates that erythropoiesis is directly stimulated in
peripheral circulation of adults and could represent a short-term
means for increasing the oxygen carrying capacity of blood in
amphibian species (Barni et al., 2007).
4.3. Body condition
Of the two variables used to calculate body condition, only the
weight can both increase and decrease rapidly in response to a
change in stress levels (Reading and Clarke, 1995). The loss of body
condition in tadpoles from DP may result from food scarcity, be-
cause food availability may be directly affected by environmental
conditions. Pollo et al. (2015b) analyzed the diet of Rhinella are-
narum and H. cordobae tadpoles from this site, and reported that
the quantity of food available for tadpoles was significantly lower
compared to natural sites. This outcome could be related to water
characteristics such as turbidity, depth and substrate type. Fur-
thermore, strong variations in conductivity in short time periods
and high concentrations of salinity could affect periphyton growth
(Cañedo Argüelles et al., 2013).
Comparing the biometric measures, weight and size, adult in-
dividuals from DP were significantly larger and heavier and
showed a higher body condition than individuals from streams.
This increased value does not necessarily mean that individuals
have better state of health (Polo Cavia et al., 2010). A habitat may
induce phenotypic differences in natural populations, resulting in
apparently healthy traits, as a larger body size that could not ne-
cessarily correlate with the true health condition of population.
Consequently, individuals from DP may have a higher body con-
dition because the environment presents a high availability of food
resources and warmer temperatures that promote the digestion
and increase the metabolic rate. Thus, the election of this site is
explained by the ecological and reproductive features of this
species, which prefers vegetated ponds as breeding sites, favoring
the calling site availability. It is common to find this species
basking on rocks or perched on vegetation (Barrio, 1962). These
features could be associated with a higher water temperature andan increase of food and shelter availability. However, this habitat
with increased food availability could not be necessarily the more
appropriate considering not only the mixture of compounds to
which the individual are exposed but also other biological stres-
sors as parasites, competitors and the human activity.
4.4. Conclusion
In this work, an increased genotoxicity in DP was found in both
adults and tadpoles, the last being the most affected. This could be
explained by the high values of Naþ , Cl and F . Previous studies
have shown that Cl- and Naþ ions have an acute and chronic toxic
effect on amphibians at environmentally realistic concentrations
(Christy and Dickman, 2002; Sanzo and Hecnar, 2006) while
fluorine ions act to cellular level as an inhibitor of enzymatic ac-
tivities causing cell death by apoptosis (Camargo, 2003; Barbier
et al., 2010). Therefore, it is difficult to establish a direct cause–
effect relationship with a specific element, but, in such complex
mixtures, synergistic and/or antagonistic interactions between
substances could lead to biological effects that are not easily
predictable (Gauthier et al., 2004).
Finally, biomarker responses indicate that individuals of H.
cordobae are being affected by exposure to pollution in artificial
decantation ponds. However, this environment appears to be
preferred by this species compared to other surrounding natural
environments. Chronic exposure to pollutants could derive in de-
generative and neoplastic diseases in target organs (Barni et al.,
2007). Although we did not detect an increased mortality in this
site, individuals inhabiting in this environment may experience
reproductive and behavioral alterations, which could lead to long-
term population declines.Acknowledgements
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Abstract Little attention has been paid to the impact of
wastewater generated by mining activities on fluoride. In this
study, we evaluated the hematology responses of common
South American toad Rhinella arenarum inhabiting natural
and artificial environments associated with a fluorite mine
from central Argentina. We analyzed three sampling stations
associated with the fluorite mine: (I) Los Cerros Negros
stream (CN), which runs on granitic rock with a high fluorite
content; (II) Los Vallecitos stream (LV), which runs on meta-
morphic rock with low fluorite content; and (III) artificial
decantation ponds (DP) containing sediments produced by
fluorite flotation process. We calculated frequencies of
micronuclei, erythrocyte nuclear abnormalities, mitosis, and
immature erythrocytes. In addition, we performed a differen-
tial leukocyte count and determined neutrophils/lymphocyte
ratio as a stress response estimator. We found high micronu-
cleus (MN) and erythrocyte nuclear abnormality (ENA) fre-
quencies in DP and CN but low frequencies in LV. The
neutrophil/lymphocyte ratio was different among sites, with
a significant increase in individuals fromDP. Values registered
in DP could be caused by exposure to mixture of compounds
registered in dams that hold wastewater, while high values
registered in CN streammight be due to natural concentrations
of fluoride. Our results suggest that blood is an effective and
non-destructive sensitive indicator for monitoring genotoxic
agents in freshwater ecosystems.
Keywords Fluorite mine .Micronuclei . Nuclear
abnormalities . Leukocyte . Rhinella arenarum
Introduction
Wastewater generated by mining activities contains complex
mixtures of assorted contaminants (Marques et al. 2009;
Zocche et al. 2013; Lanctôt et al. 2016), raising concerns
about possible threats to aquatic biota. Aquatic animals as
amphibians could choose to exploit wetland habitats created
by wastewater holding dams, presenting an additional possi-
ble exposure scenario (Lanctôt et al. 2016). Particularly, am-
phibians are sensitive to environmental changes because they
have a highly permeable skin, which can easily absorb sub-
stances from the environment, and have a life cycle with
aquatic and terrestrial stages (Young et al. 2004). These or-
ganisms have been used for biomonitoring studies because
they respond rapidly to ecosystem changes. This vulnerability
has also been responsible for decline in amphibian popula-
tions worldwide (Stuart et al. 2004).
Laboratory toxicity testing does not always generate eco-
logically relevant information because field situations may not
be accurately simulated under laboratory conditions, and sam-
ple collection, storage, or handling can affect toxicity (Castro
et al. 2003). In situ bioassays are an effective tool to overcome
this problem, providing a more realistic approach, because
these studies contemplate environmental phenomena such as
bioavailability of compounds present in the environment and
allow the interaction of multiple factors that are not often
included in laboratory tests (Djomo et al. 2000; Castro et al.
2003; Antunes et al. 2008; Lavoie et al. 2012). Among the
Responsible editor: Philippe Garrigues
* Favio E. Pollo
faviopollo@gmail.com
1 Ecología, Departamento de Ciencias Naturales, Facultad de Ciencias
Exactas, Físico-Químicas y Naturales, UNRC, Ruta 36km 601, Río
Cuarto, Córdoba, Argentina
2 Consejo Nacional de Investigaciones Científicas y Técnicas
(CONICET), Buenos Aires, Argentina
Environ Sci Pollut Res
DOI 10.1007/s11356-017-9479-2
Author's personal copy
techniques for the detection of genotoxic effects, micronucle-
us (MN) test and erythrocyte nuclear abnormalities (ENA) are
the most popular in ecotoxicology (Ayllon and Garcia
Vazquez 2000; da Silva Souza and Fontanetti 2006;
Machado da Rocha 2011) because of their simplicity, sensi-
tivity, and sublethal detection of alterations which lead to early
prevention and/or remediation (Livingstone 1993).
Based on our review of literature, the only study explor-
ing in situ the genotoxicity in aquatic animals inhabiting
wetland related to fluorite mining has been carried by Pollo
et al. (2016), although in this work they were not measured
stress indicators. Therefore, the present study evaluates the
hematology responses of common South American toad
Rhinella arenarum inhabiting natural and artificial envi-
ronments associated with a fluorite mine from central
Argentina. This species provides a suitable and useful exper-
imental model for monitoring aquatic ecosystems (Vera
Candioti et al. 2010, Pollo et al. 2015), and its sensitivity to
pollutants was proven in several studies (Howe et al. 1998;
Venturino et al. 2003; Bosch et al. 2011; Lajmanovich et al.
2014, Pollo et al. 2015). The study area can be regarded as a
Bfield laboratory^ offering an opportunity for the assessment
of toxicity under realistic conditions, because of absence of
other important sources of contaminants (e.g., agrochemicals,
sewage, livestock breeding).
Materials and methods
Study area and site selection criteria
The study area is located in a large granitic batholith, Cerro
Áspero (32° 50′ 22.85″ S; 64° 79′40.60″ W; altitude
1200 m.a.s.l) in the center-south region of Sierra de
Comechingones, Córdoba, Argentina (Fig. 1). In this area,
the main deposits of ephitermal fluorite of Sierras Pampeanas
are located (Coniglio 2006). The Sierras Pampeanas are con-
stituted mostly by metamorphic plutonic basement, composed
mainly of coarse-grained metamorphic rocks (gneisses and
migmatites), and intruded into the Lower Paleozoic by granitic
batholiths (Cantú and Degiovanni 1984). These batholiths
have an average content of F− of 1.210 mg/kg, which is two
times higher than the host metamorphic rocks and other non-
mineralized granites of the Sierras de Córdoba (Coniglio et al.
2006). This natural formation allowed the installation of mines
in the area, being the Los Cerros Negros mine the only active
in Córdoba since 1991.
The mining establishment is located in a natural matrix in
which the remoteness of urban settlements and the character-
istics of the mountainous landscape make those potential
sources of contamination related to the development of agri-
cultural and livestock activities or sewage absent in the area.
The effluents derived from the mineral treatment end in a
series of artificial ponds (earth dams) of approximately 15 m
by 25 m, elevated about 3 m above the land, vegetated with
Typha sp. In these artificial ponds, sediments produced by
fluorite flotation process are precipitated. These decantation
ponds are a closed system, and the effluents never come into
contact with nearby natural streams. Associated with this
area, the basin of Los Cerros Negros stream, with an area
of 10 km2, circulates on granitic rock from west to east.
Near the fluorite mine, it receives the Los Vallecitos stream
which is born and runs through metamorphic rock and
finally flows into the Guacha Corral River, the most im-
portant water course in this area.
The physicochemical characterization of surface water
made in this area indicates that fluoride ion is found in con-
centrations less than 0.35 mg/l for streams belonging to meta-
morphic environments, while streams circulating in granitic
environments have an average concentration of 0.90 mg/l
(Coniglio 2006).
Considering the data presented above, three sampling sta-
tions were selected: (I) Los Cerros Negros stream (CN), which
runs on granitic rock with a high fluorite content; (II) Los
Vallecitos stream (LV), which runs on metamorphic rock with
low fluorite content; and (III) artificial decantation ponds (DP)
containing sediments produced by fluorite flotation process.
In all sites, the presence of populations of R. arenarum was
previously detected (Fig. 1).
Sampling methods and data collection
We sampled all three sites from September 2013 to
March 2014, the period of increased reproductive activity
for R. arenarum and therefore when the individuals are found
near of water bodies (Bionda et al. 2011). These months co-
incide with the period of rainfall and warmer temperatures. In
each site, 20 adult individuals were found by visual encounter
surveys (Heyer et al. 1994) and captured by hand. To each
individual, we recorded snout–vent length (SVL) using a dig-
ital caliper Mahr 16 (0.01 mm) and sex according to external
secondary sexual characteristics such as the presence of vocal
sac and nuptial pads (Duellman and Trueb 1994).
At each sampling site, water samples for chemical analyses
were collected. Superficial water (0.25 m depth) samples were
collected in 1-L plastic bottles, which were filled to the brim
and tightly capped to exclude oxygen preventing oxidations.
We also had special care taken to avoid the possible resuspen-
sion of sediments. Samples were analyzed for Cl−, Na+, K+,
Ca2+, Mg2+, F−, SO4
2−, and hardness (based on calcium and
magnesium total content) by the area of Hydrology,
Department of Geology, National University of Río Cuarto,
using standard methods (APHA-AWWA 1999). Furthermore,
water temperature, pH, electrical conductivity, total dissolved
solids (TDS), and salinity were measured in situ, using a dig-
ital equipment 35-Series 35425-10 tests (Oakton Instruments
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625E Bunker Court Vernon Hills, IL 60061, USA). Dissolved
oxygen was measured using a meter HD3030.
Blood cell morphology
Blood samples were obtained from angularis vein of each
individual (Nöller 1959; Martino and Sinsch 2002) without
sacrificing specimens. Then, all individuals were released at
their point of capture. Two peripheral blood smears by each
individual were prepared on clean slides, fixed, and stained
using May Grunwald-Giemsa (Dacie and Lewis 1984). Two
thousand erythrocytes per individual were examined at ×1000
magnification (Zeiss™ Primo Star iLED).
The criteria for distinguishing a MN were as follows: (a)
the intensity of a stained MN was similar to that of the prin-
cipal nucleus but with an inferior diameter, (b) it was round
with a nuclear membrane and not connected to the principal
nucleus, and (c) did not overlap with the principal nucleus and
located within the cytoplasm (Schmid 1975; Fenech 2000).
Four ENA were classified according to Carrasco et al.
(1990) as blebbed (nuclei presenting a relatively small evagi-
nation from the envelope, which seems to contain euchroma-
tin); lobed (nuclei with evaginations larger than those from
blebbed nuclei), notched (nuclei that presented a remarkable
notch containing nuclear material), and binucleated. The re-
sults were expressed as ENA mean frequency (‰) of the sum
of all abnormalities observed (Lajmanovich et al. 2014).
Furthermore, the mitotic index (MI) was calculated (mitotic
cells per 1000 cells).
Immature erythrocyte frequency (IE) was estimated in or-
der to assess alterations on hematological dynamics. The dis-
tinction between mature (ME) and immature erythrocytes (IE)
was made following Guilherme et al. (2008): IE has a bluish-
gray cytoplasm and the nucleus is rounder and larger thanME.
In addition, we performed a differential leukocyte count
(neutrophils, eosinophils, basophils, lymphocytes, and mono-
cytes) according to the methodology of Davis (2009). The
neutrophils/lymphocyte ratio (N/L) was calculated as a stress
response estimator (Davis et al. 2008).
Statistical analysis
Data distributions for normality (Shapiro-Wilks test) and ho-
mogeneity of variances (Levene test) were assessed. A com-
parative analysis of the environmental variables was per-
formed. Water temperature and pH were compared using
one-way ANOVAs followed by the DCG post hoc test (Test
Di Rienzo, Guzmán, and Casanoves). Conductivity, salinity,
and total dissolved solids were compared between sites using
a non-parametric Kruskal-Wallis test, because these variables
did not meet the assumptions of the ANOVA.
Significant differences between sites for SVL, MN, ENA,
and MI were analyzed using t test. Non-parametric Kruskal-
Wallis test was used to assess differences between sites in
leukocyte. All analyses were conducted using InfoStat (Di
Rienzo et al. 2012). Statistical significance was considered
to be reached at P value <0.05.
Fig. 1 Location of sampling sites in granitic batholith, Cerro Áspero in the center-south region of Sierra de Comechingones, Córdoba, Argentina. Black
point indicates the sampling sites
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Results
Physicochemical parameters and ion concentrations in water
of each sampling site are shown in Table 1. Within each site,
there was no significant difference when comparing the SVL
between sites (Table 2). However, significant differences in
SVL between LV and CN individuals were found (p < 0.05),
but no differences were recorded between both LV and DP
(p = 0.07) and between CN and DP (p = 0.95) individuals
(Table 2) when we do not consider sex.
Sex influence on MN, ENA, and IE frequencies, using SVL
as covariable, was evaluated but it was not statistically signifi-
cant (LV: MN p = 0.34, ENA p = 0.12, IE p = 0.35; CN: MN
p = 0.10, ENA p = 0.66, IE p = 0.28; DP: MN, p = 0.76, ENA
p = 0.51, IE p = 0.92). Consequently, for subsequent analyses,
we combined males and females in a single sample per site.
Analyses of MN frequency and ENAs, considering the
total number of nuclear abnormalities (Table 3A), revealed
significant differences between sites, except ENAs be-
tween CN and DP (p = 0.15). LV toads showed the lowest
MN and ENA frequencies, while DP was the site with
highest frequencies. For immature erythrocytes, no differ-
ences were recorded between sites (Table 3A). The divid-
ing erythrocytes, more frequent in toads from DP, appeared
mainly as mitotic figures (Fig. 2).
The results of differential leukocyte blood counts are
shown in Table 3B. Kruskal-Wallis test showed a significant
difference in neutrophils (Fig. 2) and N/L ratio between sites
(p < 0.05).
Discussion
Physicochemical characterization of sites and its influence
on organisms
Mining activity is a source of physical, chemical, biologi-
cal, and landscape alterations. Evaluation of environment
quality, particularly in aquatic ecosystems, has traditional-
ly been based on physicochemical measurements of water
but not necessarily provides adequate information on ex-
posure and response of living organisms to pollution
(Antunes et al. 2008; Lavoie et al. 2012), although they
are a complementary tool.
Toxicity levels of many pollutants depend primarily on pH,
in addition to the temperature (Cairns et al. 1975; Boyd 1982;
Hoffman et al. 2010). Aquatic organisms require a pH range
between 6.5 and 8 for optimal growth and survival.
Outside this range, organisms become physiologically
stressed (Addy et al. 2004). In amphibians, pH values for
Table 1 Chemical, physical, and ion concentration data for each sampling site
Sites
LV CN DP
Water temperature (T°W) 19.17 ± 2.73 20.01 ± 2.60 23.20 ± 4.15*
pH 8.30 ± 0.24 7.70 ± 0.34 8.50 ± 0.32*
SDT (ppm) 78.57 ± 16.16 35.51 ± 17.43 251.19 ± 374.78*
Salinity (S) ppm 54.75 ± 10.61 26.46 ± 8.92 476.23 ± 382.01*
Conductivity (Cond) μS/cm 112.50 ± 24.50 49.04 ± 23.48 1495.81 ± 643.99*
Dissolved oxygen (O2) % 92.30 ± 17.18 94.90 ± 12.16 69.93 ± 9.07
Hardness CO3Ca (ppm) 54.00 ± 5.66 20.00 ± 5.70 74.00 ± 8.50
CO3 mg/l 1.80 ± 2.55 0.00 ± 0.00 0.00 ± 0.00
HCO3 mg/l 70.65 ± 7.99 22.50 ± 7.10 375.00 ± 240.40
Sulfates (SO4
−) mg/l 25.00 ± 0.28 8.25 ± 1.60 102.05 ± 30.20
Chloride (Cl−) mg/l 3.60 ± 0.99 2.9 ± 0.00 378.6 ± 232.40
Sodium (Na+) mg/l 7.30 ± 0.99 5.65 ± 1.50 422.65 ± 277.40
Potassium (K+) mg/l 0.85 ± 0.21 0.30 ± 0.00 9.60 ± 2.10
Calcium (Ca++) mg/l 15.6 ± 5.09 4.40 ± 0.60 18.40 ± 1.10
Magnesium (Mg++) mg/l 3.65 ± 1.77 2.20 ± 1.00 6.85 ± 2.80
Fluoride (F−) mg/l 0.25 ± 0.07 1.90 ± 1.00 14.20 ± 3.70
Nitrate (NO3
−) mg/l 0.0 ± 0.0 0.0 ± 0.0 0.0 ± 0.0
Nitrite (NO2
−) mg/l 0.0 ± 0.0 0.0 ± 0.0 0.0 ± 0.0
Mean ± standard deviation
LV Los Vallecitos stream, CN Los Cerros Negros stream, DP decantation ponds
*p < 0.05
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normal development are between 6.3 and 7.7 (García and
Fontúrbel 2003). In our study, pH differed among sites
with DP showing the most basic values, well above of
optimal limits to aquatic organisms.
High concentration of SO42− found in DP could be a direct
outcome of the mining activity (Cañedo Argüelles et al. 2013).
During the process, sludge coming out of the plant of flotation
is treated with flocculants and sulfates to clarify the water
(Martinez J.M., personal communication).
High salinity values recorded in the decantation ponds are
mostly the result of the following major ions: Na+, Ca2+,




Argüelles et al. 2013). A high salinity directly influences
freshwater organisms because they need to maintain an
internal osmotic pressure relative to the medium in which they
live. Therefore, when the salt concentration of the medium
becomes too high, the osmoregulatory mechanisms could col-
lapse resulting in cellular damage and possibly death (Cañedo
Argüelles et al. 2013).
Water quality of sampling sites was evaluated by com-
paring the results of chemical parameters with globally
suggested values for the protection of aquatic biota
(Camargo 2003; Canadian Council of Ministers of
Environment 2002) and maximum recommended values
for human consumption available in the Argentine Food
Code of 2012. F− content at all sites were above the limit
suggested (0.12 mg/l) by the Canadian Council of
Ministers of Environment (2002). CN stream and DP
showed higher concentrations than the value proposed
(0.5 mg/l) by Camargo (2003) for protection of aquatic
biota in freshwater ecosystems and boundary suggested
(1.4 mg/l) by the Argentinian government (Law 24051
1992). Some authors report that fluoride ions act at cellular
level as an inhibitor of enzyme activities and causing cell
death by apoptosis (Camargo 2003; Barbier et al. 2010),
but genotoxic effects are poorly known.
On the other hand, high concentrations of Cl− and Na+ in
decantation ponds were registered. Exposure prolonged to
values above of the proposed limit for protection of aquatic
biota could cause developmental abnormalities such as de-
creased growth and failure or delays in the metamorphosis
of amphibians (Sanzo and Hecnar 2006; Collins and Russell
2009; Karraker and Ruthig 2009).
Table 2 Snout–vent length of males and females of Rhinella arenarum
for each sampling site
Sites n SVL (mm)
LV 6 ♂ 96.47 ± 12.72
14 ♀ 90.75 ± 16.75
CN 12 ♂ 87.85 ± 8.29
8 ♀ 95.66 ± 7.56
DP 19 ♂ 91.42 ± 11.36
1 ♀ 96.20 ± 0.00
Mean ± standard deviation
LV Los Vallecitos stream, CN Los Cerros Negros stream,DP decantation
ponds , ♂ = male; ♀= female
Table 3 Mean values and
standard deviations of
cytogenotoxicity parameter and





Micronuclei (MN) 0.03 ± 0.11 0.13 ± 0.29 0.30 ± 0.48 *
Erythrocyte nuclear abnormalities (ENA) 4.79 ± 3.19 8.79 ± 5.80 11.73 ± 7.15**
Mitotic index (MI) 0.19 ± 0.82 0.11 ± 0.29 0.18 ± 0.40
Immature erythrocytes (IE) 3.85 ± 4.33 8.80 ± 15.98 6.25 ± 8.98
Leukocyte count
Neutrophils 10.44 ± 7.13 8.60 ± 6.52 33.20 ± 26.80**
Eosinophils 4.00 ± 4.66 3.90 ± 3.60 6.60 ± 5.80
Basophils 3.89 ± 2.26 4.50 ± 3.06 8.70 ± 8.26
Lymphocytes
Immature 17.22 ± 15.16 16.50 ± 15.26 8.20 ± 6.23
Mature 74.00 ± 25.86 69.40 ± 22.71 55.20 ± 25.60
Monocytes 1.44 ± 1.51 2.10 ± 2.60 1.30 ± 1.57
N/L 0.11 ± 0.06 0.11 ± 0.10 0.97 ± 1.38**
Mean ± standard deviation
LV Los Vallecitos stream, CN Los Cerros Negros stream, DP decantation ponds
*p < 0.05, **p < 0.001
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Cytogenotoxicity and stress
Micronucleus test in erythrocytes is widely used and recom-
mended for studies to cell level on chronic exposure to differ-
ent types of environmental pollutants with clastogenic and
aneugenic properties (Udroiu 2006). According to Serrano
García and Montero Montoya (2001), the nuclear abnormali-
ties have a similar origin as micronuclei. For this reason in the
last years, they have become very important as potential
biomarkers.
In this study, toads from artificial DP and CN stream
showed higher frequencies of micronuclei and nuclear abnor-
malities in comparison to organisms from LV stream. These
results suggest genotoxic effects on erythrocytes of
R. arenarum individuals, most probably caused by chronic
exposure to factory effluents (DP) or to natural concentration
of fluoride in the stream (CN). These results are in accordance
with the studies by Pollo et al. (2016) who observed an in-
crease in the frequency of MN in the ENAs in adults and
larvae of Hypsiboas cordobae. The presence of micronuclei
in a cell reflects structural or numerical chromosomal aberra-
tions arising during mitosis (Fenech et al. 2011). Although
there are studies that report variations in the morphology of
blood cell in humans (Tolbert et al. 1992; Serrano García and
Montero Montoya 2001), mechanisms responsible for ENAs
of fishes (da Silva Souza and Fontanetti 2006; Ergene et al.
2007; Pollo et al. 2012) and amphibians (Marques et al. 2009;
Lajmanovich et al. 2014; Babini et al. 2015; Pollo et al. 2015)
have not been fully understood. Some authors suggested that
their high frequencies of apparition may be due to that many
xenobiotics may interfere in the DNA synthesis or produce
gene mutations in the structural constituents of nuclear enve-
lope of exposed organisms which may result in nuclear anom-
alies (Beutler 1985; Strunjak Perovic et al. 2009). Other re-
search (Shimizu et al. 1998; Crott et al. 2001) suggested that
nuclear budding in interphase (which corresponds to blebbed
and lobed nuclei) could be a precursor of micronuclei and
represents a process for eliminating amplified genes from
the nuclei.
On the other hand, we observed an increase of immature
erythrocytes (IE) in toads from DP. It is known that the in-
crease of IE could be a response to stress by pollutant presence
(Valenzuela et al. 2006; Prieto et al. 2008). Considering other
potential contaminant sources such as agrochemicals, sewage,
and livestock breeding are absent in this site, the effluent
from the mine could be directly related with this result.
Fig. 2 Erythrocytes and leukocytes in peripheral blood of R. arenarum. a Micronuclei. b Binucleated cell. c Mitotic erythrocyte (right side). d
Binucleated neutrophil with cytoplasmatic bridge. e Basophils. f Monocyte (left side) and eosinophils (right side)
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Consequently, the presence of mitotic erythroid cells in pol-
luted conditions indicates that erythropoiesis is directly stim-
ulated in peripheral circulation of adults, which could repre-
sent a short-term way for increasing the oxygen carrying
capacity of the blood in amphibians (Barni et al. 2007).
Additionally, Seriani et al. (2015) found significant in-
crease in the number of erythroblasts, possibly reflecting
the release of immature blood cells in response to low
concentrations of dissolved oxygen in water.
In addition to effects on erythrocytes, R. arenarum individ-
uals from DP showed increased values of eosinophils and N/L
ratio in relation to the other sites. Recent studies performed on
amphibians and fishes showed that eosinophil increasemay be
associated with inflammatory processes and/or antitoxic re-
sponses due to either parasite infestation or chemical com-
pounds present in effluents (Romanova and Egorikhina
2006; Barni et al. 2007; Attademo et al. 2013; da Silva
Corrêa et al. 2016). In addition, the stress affects the number
of neutrophils and lymphocytes in opposite directions and
their relationship has been considered as a measure of stress
response (Davis et al. 2008; Attademo et al. 2011).
Fluoride toxicity increases with increasing fluoride concen-
tration, exposure time, and water temperature and decreases as
water content of calcium and chloride increases and when
water hardness is relatively soft (Camargo 2003). In this work,
we find that high environmental fluoride correlates with cer-
tain responses measured in toads. In decantation ponds, the
water had the highest fluoride concentration and mean tem-
peratures and the most basic pH. This could be because it is an
artificial environment receiving effluent from an industrial
flotation process. During this process, the water is heated to
28 °C, and its pH is modified using calcium carbonate. After
the sediment is decanted, the water returns to the factory to
restart the process, without making contact with natural water
courses. On the other hand, according to Gonzalo and
Camargo (2012), the body size of organisms in aquatic me-
dium with high fluoride concentrations has been reported
as a factor affecting fluoride bioaccumulation and toxicity,
with larger individuals exhibiting a higher tolerance than
smaller ones.
Conclusion
Physical–chemical analyses indicated a poor water quality of
decantation ponds, as the results revealed ion concentrations
which exceed legal standards. Decantation ponds showed
higher conductivity, salinity, dissolved solids, and sulfate
levels. However, we find toads inhabiting wastewater decan-
tation ponds. Therefore, effluent studies offer a much closer
representation of natural exposure scenarios than studies in-
vestigating single contaminants (Eggen et al. 2004). In these
complex mixtures, the interpretation can be extremely
challenging as a result of the multitude of possible synergistic
and/or antagonistic interactions between substances, resulting
in biological effects that are not easily predictable (Eggen et al.
2004; Gauthier et al. 2004). The mechanisms of chemical
synergy for mixtures are not fully understood. Some theories
include an increase in the rate of uptake, formation of toxic
metabolites, reduction of excretion, alteration of distribution,
and inhibition of detoxification systems, which appears to be
the most popular theory (Howe et al. 1998). Probably, the
choice of this site by the R. arenarum individuals is because
of the reproductive strategies of this species, which prefers
hallow vegetated ponds, with direct sunlight incidence, as
oviposition sites, (Sanabria et al. 2007; Bionda et al. 2011).
These features could be associated with a higher water tem-
perature and an increase of food and refuge availability.
Finally, this study helps to address an important gap in the
literature by expanding on the limited number of in situ studies
and exploring impacts of fluoride-mining on amphibians.
Nevertheless, more researches are needed to explore the sig-
nificance of observed effects on amphibian survival and de-
velopment inhabiting environments impacted by fluoride-
mining activities and to continue characterizing responses
across a range of sites with different physicochemical
components.
Future studies considering other molecular biological
tools will be used to distinguish different potential toxico-
logical mechanisms taking into account that fluorine af-
fects different tissues such as the liver, kidney, brain, lung,
and testes in animals living in areas of endemic fluorosis
(Barbier et al. 2010).
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